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Acrónimos e palabras clave

ANOVA:	 Análise da varianza (Analysis of variance) é unha colección 
de modelos estatísticos usados para analizar as diferenzas 
entre grupos

ASTM:	 American Society for Testing and Materials 

Antifouling:	 Compostos químicos anti-incrustantes

BACI:	 Deseño experimental óptimo para estudos ambientais que 
considera a mostraxe antes e despois de comezar un impac-
to, tendo en conta localidades control (Before–After–Control–
Impact)

CCAA:	 Comunidade Autónoma

CCME:	 Canadian Council of Ministers of the Environment 

CETGA:	 Centro Tecnolóxico Galego de Acuicultura 

Chla:	 Clorofila-a

COT:	 Carbono orgánico total

DBO:	 Demanda biolóxica de osíxeno

DMA:	 Directiva Marco Europea da Auga

δ15N:	 Sinal isotópico do 15N

DQO:	 Demanda química de osíxeno

ECx:	 Concentración eficaz ou subletal para unha porcentaxe x dos 
individuos ensaiados (Effective Concentration)

ECETOC:	 European Centre for Ecotoxicology and Toxicology of Chemi-
cals 

EDAR:	 Estación Depuradora de Augas Residuais

v.g.:	 Por exemplo (Verbi gratia).

EIA:	 Avaliación de impacto ambiental

EsIA:	 Estudo de impacto ambiental

EPA:	 Environmental Protection Agency

ESGA:	 Estratexia galega de acuicultura 

EM:	 Estación de mostraxe

EOEG:	 Aceite esencial de Eucalyptus globulus.

FA:	 Factor de extrapolación

FAD:	 Aparellos de agregación de peixes (Fish Aggregation Devi-
ces)
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FAO:	 Organización para a alimentación e a agricultura das Nacións 
Unidas (Food and Agriculture Organization UN)

FC:	 Factor de Contaminación

GESAMP:	 Grupo Mixto de Expertos sobre os Aspectos Científicos da 
Protección do Medio Mariño (Joint Group of Experts on the 
Scientific Aspects of Marine Environmental Protection)

HC:	 Concentración perigosa para unha porcentaxe x das espe-
cies ensaiadas (Hazard concentration) 

ICES:	 Consello Internacional para a Exploración do Mar (Internatio-
nal Council for the Exploration of the Sea)

i.e.:	 Isto é (en esencia, en outras palabras)

IMTA:	 Sistemas Multitróficos Integrados (Integrated Multi-Trophic 
Aquaculture)

ISO:	 Normativa internacional (Organización Internacional de Nor-
malización)

IUCN:	 Unión Internacional para a Conservación da Natureza (Inter-
national Union for Conservation of Nature)

Xacumar:	 Xunta Nacional Asesora de Cultivos Mariños. Ministerio de 
Agricultura, Alimentación e Medio Ambiente

LC:	 Concentración letal para unha porcentaxe x dos individuos 
ensaiados (Letal Concentration)

MO:	 Contido en materia orgánica

CCA:	 Criterio de calidade ambiental

LOE:	 Liñas de evidencia (Lines Of Evidence) 

LOEC:	 A concentración máis baixa á que se observa un efecto signi-
ficativo respecto control (Lowest Observed Effect Concentra-
tion) 

NOEC:	 A concentración máis alta á que non se observa un efecto 
significativo respecto ao control (No Observed Effect Concen-
tration) 

NF:	 Nivel de Fondo ou de referencia dun contaminante en orga-
nismos ou no medio

NOFIMA:	 Instituto noruegués para a investigación en alimentación, 
pesca e acuicultura (Norwegian Institute of Food, Fisheries 
and Aquaculture Research)

NTU:	 Unidade Nefelométrica de Turbidez da auga (Nefelometric 
Turbidity Unit) 

OCDE:	 Organización para a Cooperación e o Desenrolo Económicos 

op.cit.:	 Cita bibliográfica anterior

OSPAR:	 Convention for the Protection of the Marine Environment of 
the North-East Atlantic

PDAL:	 Plan Director  de  Acuicultura do Litoral de Galicia 

PAH:	 Hidrocarburos Aromáticos Policíclicos (Polycyclic Aromatic 
Hydrocarbons)

PCB:	 Bifenilos policlorados (PolyChlorinated Biphenyls)
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PEEP:	 Índice de integración de datos de toxicidade que resume 
o potencial ecotóxico dunha vertedura (Potential Ecotoxic 
Effects Probe) 

PFF:	 Piscicultura de precisión (Precision Fish Farming)

pH:	 Potencial de Hidróxeno ou concentración de hidroxenións 
(H+) na auga 

PnD:	 Perturbación non Desexada

ppm:	 Partes por millón (10-6)

ppb:	 Partes por billón americano (10-9)

PVA:	 Plan de Vixilancia Ambiental 

QSAR:	 Relación cuantitativa entre a estrutura química dun composto e a 
súa actividade biolóxica (Quantitative Structure Activity Relation) 

SM:	 Métodos de análise para augas e augas residuais

SS:	 Sólidos en Suspensión

SSPO:	 Organización escocesa de produtores de salmón (Scottish 
Salmon Producers Organisation) 

UNEP:	 Programa ambiental das Nacións Unidas (United Nations 
Environment Programme) 

WOE:	 Peso da evidencia (Weight Of Evidence) 

TBT:	 Tri-butil estaño (Tri-Butyl Tin)

TRC:	 Cloro residual total (Total Residual Chlorine)

TU:	 Unidade tóxica (Toxic Unit)

UAV:	 Vehículos aéreos non tripulados (Unmanned Aerial Vehicle) 

UM:	 Unidade de mostraxe

UNE:	 Acrónimo de Unha Norma Española, son un conxunto de 
normas, normas experimentais e informes (estándares) creados 
nos Comités Técnicos de Normalización (CTN) da Asociación 
Española de Normalización e Certificación (AENOR)

UNE-EN:	 Unha Norma Española-European Norm. Normas AENOR 
que son estándares europeos

UNE-EN-ISO:	Unha Norma Española-European Norm-International 
Standarization Organization. Normas AENOR que son 
estándares europeos e internacionais

USEPA:	 Axencia para a Protección Ambiental dos Estados Unidos 
(United States Environmental Protection Agency)

VLE: 	 Valor limite de emisión

WB:	 Banco mundial (World Bank) 

IPD:	 Índice ponderado de dano histopatolóxico

XUNTA:	 Xunta de Galicia

ZEP:	 Zona de efectos permitidos

ZIP:	 Zona de influencia potencial

ZM:	 Zona de mestura
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Prólogo
Coa vista posta en 2030 e a orientación dunha necesidade de dispor 

de proteína mariña de calidade que tanto a FAO coma a Unión Euro-
pea nos veñen sinalando, tomaba forma en Galicia a Estratexia Gale-

ga de Acuicultura (ESGA). Esta planificación convertíanos na primeira rexión 
europea en dispor dun instrumento de desenvolvemento desta actividade e 
avogaba por seguir mantendo para o futuro un modelo de desenvolvemento 
dinámico, sustentable, equilibrado e de calidade nos aspectos ambientais, 
sociais e económicos, así como por retomar o relanzamento da acuicultura 
de forma que esta crease emprego e riqueza dunha forma equilibrada co 
respecto e a integración ambiental.

Queríamos e queremos desenvolver e relanzar esta actividade dun xeito 
sustentable en todos os termos, e así traballamos en todo este tempo. 

No ambiental, traballando para que o respecto ao ambiente e a mantenza 
da calidade do medio seguise sendo unha constante, de xeito que a propia 
produción acuícola fose un elemento de equilibrio. Nese senso, exemplos 
como o dunha das maiores plantas acuícolas en convivencia coa primeira 
reserva mariña de interese pesqueiro galega serve para amosar esa posible 
e desexable compatibilidade e sustentabilidade.

No social, facendo que a acuicultura xerase cada vez un emprego de maior 
calidade, especialmente en zonas costeiras non urbanas. Que entre 2017 e 
2019 esta actividade en terra aumentase nun 16% o seu volume de emprego 
é un bo exemplo dese avance posible e desexable.

No económico, artellando colaboracións para que esta actividade fose un 
complemento e diversificación das economías marítimo-pesqueiras, e que 
puidese achegar maior valor engadido aos seus produtos, cuestión que se 
exemplifica nos case 140.000 euros por ocupado que xera na súa dimensión 
terrestre, elevando a facturación por riba dos 100 millóns de euros.

Pero Galicia non quería manter o liderado acuícola europeo a calquera pre-
zo. A liña deseñada cara a 2030 quería e quere seguir o ronsel da xa desen-
volvida e manter o bo rumbo da sustentabilidade, afastándose de exemplos 
onde os aspectos ambientais, os sociais ou os económicos quedasen so-
merxidos entre si ou con respecto a outros parámetros.

Todo avance debe sumar, polo que esa fórmula só pode ir adiante se os 
seus termos se presentan e executan de forma compatible coas actividades 
e contornos preexistentes. Integrarse na paisaxe, empregar os recursos de 
forma sustentable, contribuír aos mercados con produtos de calidade e di-
versificados...todos son puntos que deben cumprirse se queremos levar a 
actividade por ese bo rumbo.

Volvemos dar avante e facémolo de novo indo un paso por diante. Primeiro 
fincamos ben os pés no chan e desenvolvemos un  estudo previo sobre a 
optimización do control de verteduras. Como resultado deste estudo elabo-
rouse esta guía que servirá de orientación e apoio ao sector para desenvol-
ver os correspondentes plans de vixilancia ambiental (PVA) aplicados aos 
establecementos de cultivos mariños en zona terrestre.

Xa que logo, a sustentabilidade e a mantenza da calidade xera a necesida-
de dun control ambiental da actividade que garanta o mantemento dunhas 
condicións óptimas para o cultivo das especies sen detrimento dos servizos 
que o ecosistema proporciona ao resto de usuarios do dominio público, nin 
ameazar a sustentabilidade desta actividade ou das preexistentes.

Novamente vamos un paso máis alá tanto dos contidos do proceso de control, 
nos que participaron activamente desde o ámbito universitario e do sector acuí-
cola galego, coma da normativa, xa que esta ferramenta ao dispor da adminis-
tración non só quere asegurar a súa observancia, se non que avanza no esta-
blecemento das medidas protectoras e correctoras necesarias, de ser preciso.



Temos, pois, esta nova ferramenta ao dispor dunha actividade que é parte 
da nosa economía, da nosa sociedade e do noso medio natural costeiro. 
Unha ferramenta feita aquí e acaída para a actividade acuícola galega. Unha 
ferramenta que leva o mellor da nosa administración, do noso sector e das 
nosas universidades para lograr o mellor e máis sustentable futuro para a 

nosa terra e para o noso entrabado marítimo- pesqueiro. Esa é a nosa von-
tade, a do sector e a dos autores e queda ao dispor de Galicia.

Rosa Quintana Carballo

Conselleira do Mar
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I. 
Introdución



“ “A acuicultura parece ser a principal opción para 
alcanzar no futuro un significativo incremento na produción 

de alimentos, pero é necesario que a súa expansión se 
realice sen deixar unha pegada ambiental por encima do 

esencialmente necesario. O rápido crecemento  
da acuicultura debería ir acompañado dun  

incremento proporcional do coñecemento sobre  
todos os temas relacionados tanto co cultivo  

como cos seus efectos ambientais.
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Importancia dunha acuicultura sustentable

A acuicultura é un sector de produción de alimentos de orixe animal cun crece-
mento moi acelerado e representa a nivel global case o 50% de todo o peixe 
destinado ao consumo humano (FAO, 2010). Estímase que a piscicultura pro-
verá preto de dous terzos do consumo mundial de peixe en 2030 (World Bank, 
2013), máis concretamente, prevese que a produción acuícola mundial supera-
rá os 100 millóns de toneladas por primeira vez en 2025 (OECD / FAO, 2017). 
Ademais das cifras de produción, de valor e de consumo, e do seu rápido 
avance, a acuicultura ten un forte compoñente social e económico nas zonas 
nas que se sitúa máis aló da ganancia que supón para as propias empresas. 
Sen ir máis lonxe, a Política Pesqueira Común ten como finalidade lograr unha 
pesca e acuicultura sustentables desde un punto de vista económico, ambien-
tal e tamén social creando novas oportunidades de emprego e de crecemento 
das zonas litorais rurais. Sempre que se fala de acuicultura trátase de non es-
quecer este importante aspecto: a xeración de beneficios para as poboacións 
e localidades nas que a actividade acuícola se realiza. En xeral, non adoitan 
darse cifras concretas máis aló dos empregos que xera a actividade e que é só 
unha parte dos beneficios que achega a aquelas comunidades nas que se des-
envolve. O Informe Económico realizado pola Organización de Produtores de 
Salmón de Escocia ( SSPO, 2016) pon de manifesto que a acuicultura pode ser 
un alicerce na xeración de beneficios sociais en moitas localidades e rexións. 
Ademais dos investimentos de capital e o emprego, unha acuicultura moderna 
pode obter outros beneficios, v.g. fornecendo novos produtos, servizos e tecno-
loxías, que á súa vez xeran emprego de calidade. Ademais, as empresas acuí-
colas poden contribuír coas comunidades locais apoiando actividades cívicas, 
culturais, comunitarias e financeiras.

España atópase situada entre os principais produtores europeos e a pis-
cicultura europea considérase líder mundial na produción de especies 
de alto valor (salmónidos, bacallau europeo, robalizas, douradas, roda-
ballo, linguado…) (figura 1.1), contribuíndo perceptiblemente ao desen-
volvemento global da acuicultura con transferencia do coñecemento e de 
tecnoloxía (FAO, 2000). A estratexia da Comunidade Europea foi recen-
temente renovada para o desenvolvemento sustentable da acuicultura 

Figura 1.1. A acuicultura europea considérase 
líder mundial na produción de especies 

de alto valor e contribúe perceptiblemente 
ao desenvolvemento da acuicultura con 

transferencia do coñecemento e de tecnoloxía 
(Tomado de FAO, 2000).

que lle permita enfrontar os desa-
fíos do crecemento e da compe-
titividade, fortalecendo ao sector 
e asegurando o seu crecemento 
sustentable, mellorando a súa 
imaxe e gobernabilidade. Recen-
temente, en maio de 2018, a Se-
cretaría Xeral de Pesca e a Rede 
de Experimentación Mariña de 
Acuicultura dependente da Aso-
ciación Empresarial de Acuicultu-
ra de España ( APROMAR) subs-
cribiron un acordo para promover 
o impulso do crecemento azul a 
través da innovación e a investi-
gación científica e tecnolóxica en 
acuicultura. Un novo espazo de 
coñecemento ao redor da acui-
cultura, actividade que está cha-
mada a ter un protagonismo cada 
vez maior na subministración de 
produtos pesqueiros. No devan-
dito acordo recóllese a identifi-
cación de novas oportunidades e 
sinerxias para o desenvolvemento 
da acuicultura, así como na com-
patibilización con outros usos no 
espazo marítimo español.

A nivel internacional establecéron-
se principios e obxectivos sobre a 
sustentabilidade da acuicultura. A 
UNEP (2011) no seu último informe 
propón unha serie de medidas res-
pecto á acuicultura, tales como:
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As instalacións acuícolas en terra, cada día máis innovadoras, permiten un control óptimo do proceso 
produtivo e poden ser máis respectuosas co medio ambiente. En xaneiro de 2018, a filial de EEUU 
Nordic Aquafarms Inc. anunciou a construción e solicitou os permisos para construír na poboación 

costeira de Belfast (Maine) a maior planta mundial en terra para producir salmón atlántico, coa 
intención de alcanzar as 33.000 toneladas anuais (Foto, https://www.superiorfresh.com/our-farm).
Existe unha crecente tendencia a realizar cultivos mariños en instalacións en terra, incluso lonxe 
da zona litoral. En 2017 a compañía Superior Fresh abriu o centro de acuaponía máis grande do 

mundo en Northfield (Wisconsin), a 1.000 millas do Océano Atlántico. Este sistema de acuicultura en 
recirculación de interior cría salmónidos (50 t. año-1) e nutre cos seus refugallos máis dunha ha de 

verduras cultivadas en hidroponía.

•	 Establecer un plan ambiental para asegurar a mínima degradación 
ambiental

•	 Parar a produción de peixes carnívoros ata que existan fontes de ali-
mento alternativas á explotación pesqueira

•	 Adoptar tecnoloxías integradas que sexan autónomas e autosuficientes

•	 Desenrolar sistemas de xestión que desemboquen en actividades res-
pectuosas co medio

Actualmente, recoñécese amplamente que o desenvolvemento da acuicul-
tura debe ser unha actividade planificada e xestionada de xeito responsable 
para minimizar os impactos ambientais e sociais negativos na medida do po-
sible. Para poder garantir a súa perpetuidade e establecer un plan ambiental 
que asegure o mínimo impacto no ecosistema é necesario que a piscicultura 
sexa sustentable e ha de estar integrada na área e nas poboacións onde 
se sitúe. Con este fin, a FAO (2010) desenvolveu unha serie de principios 
básicos:

•	 O desenvolvemento e a xestión da acuicultura ha de ter en conta todas 
as funcións e servizos do ecosistema. Isto implica definir os límites do 
ecosistema mediante o estudo da súa capacidade de asimilación e de 
carga e a futura adaptación das instalacións acuícolas

•	 A acuicultura ha de aumentar o benestar do home e garantir a igualda-
de entre as partes involucradas

•	 A acuicultura ha de seguir un desenvolvemento integrado e ha de in-
teractuar con outros sectores de produción para promover o reciclado 
de materiais e facer un uso óptimo dos recursos

O Plan Estratéxico Plurianual da Acuicultura Española contempla 37 accións 
nacionais cuxa implementación foi realizada durante o período 2014-2020. 
Unha acción foi a Coordinación do proceso de homoxeneización das nor-
mas relativas á Avaliación do Impacto Ambiental (EIA) e homoxeneización 
de criterios e parámetros dos Plans de Vixilancia Ambiental (PVA). A idea 
era elaborar documentación técnica de carácter ambiental de utilidade para 
os distintos subsectores acuícolas. En concreto, a Guía para a realización 
de protocolos de vixilancia ambiental e proposta de homoxeneización, 
tómase como modelo a proposta metodolóxica realizada por Aguado et al. 
(2013) desenvolvida no contexto dos Plans Nacionais de Cultivos Mariños 
de JACUMAR e que foi adaptada ao caso de Galicia por Carballeira e 
Carballeira (2018). Proponse dentro desta acción a realización dun exercicio 
similar para a acuicultura continental e a acuicultura de moluscos, de forma 
que existan propostas de protocolos de vixilancia ambiental adaptadas a 
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cada tipo de acuicultura e en función do tipo de cultivo do que se trate. Neste 
contexto pódese incluír esta guía xa que segue, na medida que foi posible, 
o esquema proposto. 

Outras accións estratéxicas do plan nacional encamíñanse cara ao impul-
so da acuicultura ecolóxica, á obtención de certificacións ambientais e de 
calidade ou ao reforzo das interaccións positivas da acuicultura na Rede 
Natura 2000. A pesar de que o número de empresas e produtos que contan 
con algún tipo de certificado atópase en aumento dentro de sector é nece-
sario apoialas cara á obtención ou ao mantemento dos selos acreditativos, 
incluídas as certificacións ambientais, onde a implementación e o grao de 
cumprimento dun PVA integrado debería ser unha das medidas para ter en 
consideración.

Antecedentes sobre os PVA das actividades acuícolas

O rápido crecemento da produción acuícola debería ser acompañado dun 
incremento proporcional do coñecemento sobre todos os temas relaciona-
dos tanto co cultivo como cos seus efectos ambientais, pero isto non ocorreu 
porque esta actividade foi presentada habitualmente nos medios como unha 
industria non contaminante. Con todo, como ocorre con outras industrias de 
produción animal intensiva, esta actividade é potencialmente contaminante 
debido ao elevado volume de produtos residuais que xeran e que a miúdo 
acaban en ríos, esteiros e mares, con potenciais efectos tróficos ou tóxicos 
que prexudican a organismos e ecosistemas acuáticos. Entre estes efectos 
atópanse a alteración das características físicas, químicas e biolóxicas da 
columna de auga e dos fondos mariños, a atracción de especies oportunis-
tas, a alteración da composición e estrutura das comunidades receptoras, 
etc. Con todo, a acuicultura ha de ser per se respectuosa co medio ambiente 
para garantir a súa sustentabilidade, porque necesita dunha boa calidade do 
medio do cal obtén os recursos naturais (Roque D’ Orbcastel et al., 2004). 

Aínda que existen bases de datos fisicoquímicos e toxicolóxicos e propos-
tas de guías metodolóxicas para a vixilancia ambiental, creadas por axencias 
ambientais (Roque D’Orbcastel et al., 2004; Lazard et al., 2010), a ausencia 

Figura 1.2. Situación, superficie e produción das 
granxas mariñas instaladas en terra da zona 
litoral de Galicia (datos correspondentes ao  

ano 2010) (Carballeira et al., 2012f).

terra localízanse a poucos metros das costas, expostas ou semiexpostas e 
cunha boa capacidade dispersiva. Aínda que ambos os tipos de cultivo pre-
sentan grandes similitudes na súa xestión, a determinación do impacto que 
estes teñen no medio pode diferir de forma considerable. Un aspecto común 
para a elaboración do PVA de ambos os tipos de cultivos é que han de ser 
adecuados para cada tipo de granxa (Macías et al., 2005; Martí et al., 2005) 
sen desembocar en numerosos ou complicados controis e han de seleccio-
narse variables que sexan descritores de procesos ecolóxicos e non soamen-
te meros descritores de situacións locais (Underwood, 1997). Neste sentido, 
para que un PVA sexa viable, práctico e funcional deberá considerar variables 
que se anticipen ao impacto ambiental e con distintos niveis de actuación, 
cuxo desenvolvemento dependerá do incumprimento dos niveis inferiores ou 
básicos. Deste xeito, o PVA comezará cun pequeno número de variables a 
determinar e se os valores obtidos nestas atópanse fóra do rango natural ou 

dun enfoque ecotoxicolóxico á hora 
de estudar as repercusións desta 
actividade no medio dificultan o co-
rrecto control do impacto ambiental 
xerado pola acuicultura (Burridge et 
al., 2010; Crane et al., 2007). Esta 
cuestión agrávase no caso das 
granxas mariñas intensivas instala-
das en terra sobre as que se dispón 
de escasa información ambiental e 
non existe ningunha proposta de 
PVA integral adaptado ás súas ca-
racterísticas. Isto é debido a que os 
cultivos mariños desenvolvéronse 
tradicionalmente en gaiolas flotan-
tes ou currais situados en zonas 
protexidas ou de hidrodinamismo 
moderado, debido principalmente 
ao baixo custo destas instalacións 
(Halwart et al., 2007). Pola contra, 
as granxas mariñas instaladas en 
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Táboa 1.1. Incrementos (Saída-Entrada) máximos 
autorizados da vertedura ao mar en relación coas augas  

de entrada á granxa mariña instalada en terra  
(Augas de Galicia, XUNTA).

óptimo do medio realizara-
se a determinación dos 
parámetros do seguinte 
nivel e así sucesivamente. 

O incumprimento dos ni-
veis inferiores suporá, 
ademais de determina-
cións complementarias, 
cambios na periodicidade 
dos controis; a maior nú-
mero de parámetros a de-
terminar, maior frecuencia 
dos controis que os deter-
minan. 

A comunidade galega foi pioneira neste tipo de acuicultura sendo un dos 
poucos lugares en Europa con instalacións terrestres para o cultivo inten-
sivo de especies mariñas, principalmente peixes planos como o rodaballo 
(Scophthalmus maximus) e o linguado (Solea senegalensis) (figura 1.2). 
Na actualidade, o rodaballo é apreciado e coñecido por toda Europa e as 
súas pesqueiras están case esgotadas. Cun mercado moi amplo constitúe 
unha auténtica oportunidade para os cultivos de Galicia, posto que a costa 
galega reúne unhas condicións oceanográficas únicas en toda Europa. O 
valor da produción española de rodaballo e de linguado foi de 53.406.800 
€ e 3.759.356 €, respectivamente en 2013. A pesar de que os últimos anos 
a produción piscícola mariña en España non medrou as producións de 
rodaballo e linguado aumentaron o 13,5 e 9 % no ano 2017. De acordo 
coa FAO (2000) o cultivo de rodaballo é recoñecido pola súa responsabili-
dade e respecto co medio ambiente e instan a outros produtores europeos 
a seguir o mesmo código de conduta para o futuro e a sustentabilidade 
desta actividade. Con todo, non existen practicamente estudos de impacto 
ambiental deste tipo de granxas nin dispoñibilidade de emprazamentos óp-
timos, que aseguren un impacto mínimo no medio e unha boa calidade da 
auga de cultivo. A dispoñibilidade de auga limpa é un factor moi importante 

para obter unha boa produción. Por este motivo, a elección de empraza-
mentos, como os atopados na nosa costa, debe seguir un procedemento 
preciso coa finalidade de garantir unha explotación sustentable e rendible 
economicamente.

A pesar de todo o devandito, actualmente non se dispón dun PVA integral 
aplicable ás granxas mariñas intensivas instaladas en terra. Segundo a lei 
23/1984, do 25 de xuño, de cultivos mariños, o Ministerio de Agricultura, 
Pesca e Alimentación pode propoñer plans nacionais de cultivo, delegando 
a responsabilidade destes sobre as comunidades autónomas. Augas de 
Galicia, é o organismo responsable da vixilancia ambiental de ríos e cos-
tas galegas e aplica ás piscifactorías un control baseado en Normas sobre 
Calidade da Vertedura. Este control céntrase en regular trimestralmente 
os incrementos máximos autorizados de: sólidos en suspensión, nitritos, 
fosfatos e carbono orgánico total, das verteduras ao mar en relación coas 
augas de entrada á granxa mariña (táboa 1.1). En canto ao control do 
medio receptor realízase anualmente a análise da auga, na que se enga-
de ademais a determinación de nitróxeno amoniacal, en cinco puntos de 
mostraxe establecidos: 

•	 Na saída directa da vertedura, na superficie das augas.

•	 A 50 m do foco seguindo a dirección das correntes dominantes

•	 Na zona marisqueira máis próxima

•	 Na zona de baño máis próxima

•	 Na zona de non afección, que será considerado como valor de fondo

Os parámetros descritos para o control do medio receptor non se adecúan a 
todo tipo de explotacións e ademais, estes controis están baseados en pa-
rámetros que se ven fortemente afectados polas condicións hidrodinámicas 
do día ou hora de mostraxe e pola elevada dilución da contaminación, propia 
dos lugares onde se localizan os cultivos.

Parámetro
Incremento

Saída-Entrada
(mg. L-1)

Periodicidade

Sólidos en 
Suspensión <5 Trimestral

Nitritos < 0,05 Trimestral

Fosfatos <0,2 Trimestral

Carbono 
Orgánico Total <0,5 Trimestral
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O PVA integral e dinámico que se propón nesta guía pretende responder ao 
primeiro dos principios da UNEP (2011): Establecer un plan ambiental para 
asegurar a mínima degradación ambiental. O establecemento dun PVA é unha 
medida preventiva cuxo obxectivo é garantir durante a vida da explotación o 
cumprimento da lexislación vixente de aplicación en materia medio ambiental, 
así como das medidas protectoras e correctoras correspondentes. Supón un 
avance importante na xestión das granxas mariñas instaladas en terra xa que, 
ata o momento, nunca se determinaran os posibles impactos que poden oca-
sionar no medio ambiente nin se seleccionaron as variables específicas para 
determinar os devanditos impactos. Desde unha perspectiva ecotoxicolóxica, 
a vixilancia do posible impacto que poden ocasionar as verteduras require da 
medición de múltiples parámetros, que adquiridos de maneira adecuada e 
en cantidade suficiente permitan extraer conclusións robustas a través dunha 
análise estatística correcta (Carballeira et al., 2012 f). Desde un punto de vista 
económico, soamente se terán en conta aqueles parámetros que sexan rele-
vantes para o seguimento, valorando a relación entre o custo de adquisición 
e a información que achegan á vixilancia (Borja, 2002). En resumo, un PVA 
integral debe ser estandarizado e axustado a unha serie de condicións locais 
que permitan anticiparse a un impacto crónico mediante o establecemento de 
controis periódicos dos parámetros de maior importancia.

Habemos de sinalar que os PVA deberán evolucionar á vista dos resultados 
que se vaian obtendo na práctica diaria e co avance xeral do coñecemento. 
Son moitos os aspectos que necesitan investigarse para mellorar o deseño 
dos PVA, como: o coñecemento das condicións do medio acuático en canto 
á súa capacidade dispersiva e das súas interaccións cos organismos e eco-
sistemas, o coñecemento da bioloxía das especies acuáticas receptoras de 
impacto, o desenvolvemento tecnolóxico da acuicultura (alimentación, tera-
pia, depuración…) ou o propio desenvolvemento de métodos e sistemas de 
vixilancia ambiental. 

Criterios metodolóxicos

A piscicultura mariña é unha actividade en situación de concorrencia polos 
recursos naturais e, por tanto, ha de ser competente e respectuosa con ou-

tras actividades que se desenvolven no litoral. É unha actividade que ha de 
respectar o medio ambiente xa que necesita para o seu desenvolvemento 
dispoñer dunha boa calidade do medio que a rodea. Ademais, a poboación 
xoga un papel moi importante no desenrolo desta actividade ao considerar, 
polo xeral, que calquera nova instalación suporá unha degradación do me-
dio ambiente, independentemente de que o PVA asociado fora optimizado 
para este tipo de acuicultura e garanta un desenvolvemento sustentable. 
Así, para garantir a súa perpetuidade e sustentabilidade necesitará tamén 
ser economicamente viable e socialmente aceptada. 

Por iso, é esencial integrar a piscicultura entre as actividades importantes 
e lexítimas nas estratexias de desenvolvemento, planificación e xestión do 
litoral. De aí xorde a necesidade dun control ambiental da actividade que 
garanta o mantemento dunhas condicións óptimas para o cultivo das espe-
cies sen detrimento dos servizos que o ecosistema lles proporciona ao resto 
de usuarios do dominio público. A ferramenta administrativa que permite o 
control ambiental das actividades produtivas é o PVA. Un PVA ha de esta-
blecerse con anterioridade ao comezo da produción acuícola para detectar 
con maior fiabilidade os posibles impactos xerados pola granxa no futuro. O 
PVA ha de ser deseñado durante o Estudo de Impacto Ambiental (EsIA) e 
ponse en marcha cando comeza a produción. Ambos os pasos, EsIA e PVA, 
dentro do procedemento administrativo de Avaliación de Impacto Ambiental 
(EIA), atópanse intimamente relacionados, sendo un a continuación do outro 
no tempo que dura a actividade. Os EsIA teñen como finalidade prognosti-
car e valorar a incidencia dunha determinada actividade na súa contorna, e 
os PVA comprobar que devanditos prognósticos se cumpren. Deste xeito, 
os PVA permiten corrixir deficiencias de futuros EsIA e realizar predicións 
máis axustadas, á vez que a súa execución fornece información valiosa que 
permite afondar no coñecemento sobre as interaccións entre as actividades 
produtivas e o medio ambiente. Obviamente un PVA ou a súa adaptación, 
tamén pode ser implementado nunha instalación que xa estivera en fase 
operativa.

A información requirida nun PVA debe respectar o Principio de Proporciona-
lidade, é dicir: 



32

•	 Debe estar relacionado co risco que supón a explotación e cos impac-
tos potenciais que puidese xerar no ambiente.

•	 As prescricións deben estar xustificadas á vista dos riscos e que sexan 
posibles de executar desde o punto de vista técnico e económico.

•	 Debe fixar as diferentes análises a realizar, intensidade e periodicida-
de de cada un deles.

•	 Debe considerar os medios financeiros, técnicos e persoais que son 
necesarios para a súa aplicación, posto que o PVA é financiado direc-
tamente polo promotor (autovigilancia).

Ademais, para asegurar a viabilidade e continuidade dun PVA, este ha de 
ser fácil de executar, estatisticamente robusto, estandarizado, dinámico en 
relación á evolución do medio e o menos oneroso posible. O PVA ha de ser 
realizado por entidades acreditadas para tal fin e encargadas da súa plena 
execución. Esta obrigatoriedade non exime ás administracións competentes 
da comprobación periódica do grao de cumprimento requirido. Ademais, de-
berían aplicar prácticas de xestión de calidade, promover procedementos de 
intercalibración e de formación do persoal para que os resultados dos PVA 
poidan ser comparados e avanzar no seu deseño.

Discútese sobre quen debería recaer a responsabilidade de execución dos 
PVA, se directamente sobre a autoridade ambiental, ou que esta delegue 
no promotor baixo a súa supervisión e auditoría. En principio, son plans 
de autovixilancia ambiental e aínda que a responsabilidade e financiamen-
to son do promotor, deben ser desenvolvidos por expertos acreditados, 
sendo a autoridade ambiental quen debe fixar os detalles de cada PVA e 
da súa adaptación no tempo. Pola contra, nalgúns países, a autoridade 
ambiental asume directamente a execución da vixilancia de todo o sector, 
sendo os promotores os que a financian en función da capacidade produ-
tiva. Esta opción é moi atractiva polo seu menor custo, mellor confección 
e maior credibilidade, ao ser realizado o PVA por unha equipa acreditada 
e con maior dispoñibilidade tecnolóxica. Ademais, cos resultados obtidos, 

dotados dun alto grao de estandarización metodolóxica, de uniformidade 
de formatos e da posibilidade de realizar investigacións para dar respos-
ta ás cuestións que vaian xurdindo, facilitaríase a mellora e a adaptación 
continua dos PVA.

Desenvolvemento da proposta do PVA

O desenvolvemento desta proposta de PVA baseouse, en primeiro lugar, 
na realización dunha revisión bibliográfica sobre os estudos de impacto 
ambiental das piscifactorías mariñas instaladas nas costas atlánticas das 
Latitudees medias. Na devandita revisión bibliográfica e documental incluí-
ronse os EsIA, PVA e auditorías ambientais concernentes ás piscifactorías 
mariñas instaladas en terra na costa de Galicia e a revisión de protocolos 
de PVA internacionais que puidesen axudar a desenvolver a guía pioneira 
para este tipo de granxas. Na figura 1.3 recóllense os principais impactos 
ambientais potenciais que poden producir este tipo de instalacións sobre o 
medio mariño. O impacto da estrutura das instalacións no medio mariño é 
desprezable e o impacto sobre o medio terrestre xa foi obxecto de estudo e 
publicado (XUNTA, 2013) baixo o título: Guía de criterios de sustentabilidade 
e integración paisaxística dos establecementos de acuicultura litoral, dentro 
da mesma colección que esta guía. 

En segundo lugar, realizouse un amplo estudo piloto en oito granxas mariñas 
distribuídas por todo o litoral galego (figura 1.4), para desenvolver as bases 
científicas subxacentes ao deseño do PVA. Este estudo desenvolveuse no 
contexto do proxecto Xacumar “Seleción de indicadores, determinación de va-
lores de referencia, deseño de programas e protocolos de métodos e medidas 
para estudos ambientais en acuicultura mariña” (2008–2011). Posteriormente 
desenvolvéronse outras investigacións complementarias (v.g. estudo da per-
sistencia da toxicidade das verteduras, realizado baixo convenio coa Conse-
llería do Mar, XUNTA). Gran parte dos resultados obtidos nestes estudos foron 
publicados en revistas especializadas de prestixio internacional e difundidos 
en congresos especializados (Carballeira e Carballeira, 2009; 2012a; 2013; 
2014; 2018; De Orte et al., 2009; 2013; Rey-Asensio et al., 2009; 2010; Car-
balleira, 2013; Carballeira et al., 2010a; 2010b; 2010c; 2010d; 2011a; 2011b; 
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Figura 1.3. Impactos ecolóxicos potenciais sobre o medio mariño da acuicultura mariña instalada  
en terra na zona litoral.

Figura 1.4. Localización das piscifactorías 
mariñas instaladas en terra na zona litoral de 
Galicia onde se realizaron os estudos piloto 
(Todas funcionan en circuíto aberto menos a 
VIII que dispón de sistemas de recirculación) 

(Carballeira et al., 2012b).

2011c; 2011d; 2011e; 2012a; 
2012b; 2012c; 2012d; 2012e; 
2012f; 2013a; 2013b; 2013c; 2014; 
2018; Martínez-García et al., 2011; 
Viana et al., 2010a; 2010b). Os re-
sultados experimentais e a informa-
ción bibliográfica permitiron selec-
cionar e optimizar as ferramentas 
e estratexias que mellor describen 
a influencia destas granxas no eco-
sistema receptor e deseñar a pro-
posta metodolóxica do PVA que 
aquí se presenta. Seleccionáronse 
as variables de vixilancia ambien-
tal e os seus limiares axustados 
ao caso concreto das piscifactorías 
instaladas en terra na costa galega. 
Igualmente adecuouse o deseño de 
mostraxe (esforzo, temporalidade…) ás singularidades destas granxas. Por 
último, examináronse outros aspectos de interese como: a importancia da se-
lección do sitio, a delimitación da zona de efectos permitidos ou a vixilancia da 
área de influencia potencial (Carballeira et al., 2012f).

Doutra banda, o deseño metodolóxico segue o mesmo esquema que o des-
envolto para os PVA dos cultivos mariños instalados en gaiolas flotantes en 
Galicia (Carballeira e Carballeira, 2018). No esquema presentado na figura 
1.5, distínguese como medida preventiva a importancia crave da selección 
do sitio antes de instalar unha granxa deste tipo. Unha vez identificados 
compartimentos, organismos e sistemas, como potenciais receptores de 
impacto, procédese á identificación, selección e métodos de medida das 
variables indicadoras de impacto. No deseño experimental do PVA inclúense 
os procedementos de mostraxe e interpretación das variables de estado ou 
preditivas de impacto. A continuación, establécense os obxectivos e os crite-
rios de calidade desexados, recoñecendo unha zona de efectos permitidos 
pero limitados. A medida que a vixilancia ambiental vaia fornecendo datos 
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Figura 1.5. Esquema metodolóxico para a realización dos Plans de Vixilancia Ambiental Integrados dos cultivos mariños instalados en terra da zona litoral.
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tomaranse as decisións correspondentes cara a unha mellora na xestión da 
granxa e da adecuación do PVA.

Resumindo, o obxectivo desta guía é propoñer recomendacións para que 
xestores e produtores desenvolvan unha acuicultura sustentable e res-
ponsable co medio ambiente, minimizando as posibles perturbacións ou 
efectos secundarios sobre o ecosistema receptor. Para iso, subministra-
ranse criterios que poidan ser utilizados de maneira obxectiva á hora de 
avaliar a adecuación do sitio dun cultivo actual ou futuro. É necesario 
destacar que unha boa selección do sitio acompañada dunha xestión res-
ponsable é a maior garantía de sustentabilidade desta actividade. A guía 
recolle desde unha perspectiva xeral, os efectos potenciais desta activi-
dade, pero facendo especial fincapé no tipo de hábitats que se atopan 
nas nosas costas. Indícase como levar adiante un PVA desde o como, 
onde e cando deben ser tomadas as mostras do medio e dos organismos, 
que parámetros é necesario determinar e como interpretar os resultados 
obtidos.

 A aplicación dun PVA vai dirixida a establecer os motivos que faciliten a 
toma de decisións de si actuar ou non actuar. A toma de decisións, pola im-
portancia das accións oportunas, débese realizar en base ao coñecemento 
científico. Con todo, un PVA como todo traballo científico é incompleto, sexa 
observacional ou experimental, e ten posibilidades de ser alterado ou mo-
dificado polo avance dos coñecementos. Aínda así, non se han de ignorar 
os coñecementos que xa posuímos ou de pospoñer as accións que poden 
requirirse no momento oportuno (Hill, 1965).

Esta guía propón o uso de técnicas de vixilancia ambiental dende as máis 
convencionais como a análise fisicoquímica de efluentes e auga do medio 
receptor a outras avanzadas como firmas isotópicas estables, biomarcado-
res moleculares, bioensaios de procesos in situ... Non obstante, é necesario 
seguir avanzando cara enfoques máis rendibles e eficientes no tempo, des-
de a instalación de sensores sen fíos para lograr un seguimento continuo 
dos parámetros fisicoquímicos en comparación coas técnicas tradicionais de 
mostraxe puntual ata a adaptación de técnicas de monitorización baseadas 

na teledetección con vehículos non tripulados, capaces de obter información 
máis precisa que os dispositivos actuais (v.g. Landsat Thematic Mapper) 
permitindo controlar as plumas de contaminación, estimar parámetros de 
calidade da auga ou inventariar organismos na franxa intermareal. A vixilan-
cia bioquímica tamén se pode profundar tanto para rastrexar os residuos do 
sistema acuícola como para avaliar o impacto ambiental causado (Signa et 
al., 2015). Neste sentido, os métodos baseados na análise de códigos de 
barras (metabarcoding) do ADN ambiental (eDNA) son moi prometedores 
(Garlapati et al., 2019; Ruppert et al., 2019). Os métodos actuais baseados 
na identificación taxonómica ao microscopio (v.g. diatomeas, macroinverte-
brados) son moi costosos e requiren especialistas altamente adestrados. A 
tecnoloxía de metabarcificación, aplicada a diferentes tipos de comunida-
des (v.g. diatomeas ou foraminíferos) pode proporcionar información me-
nos cara, máis rápida, máis fiable e máis doada de estandarizar que os 
enfoques taxonómicos clásicos para avaliar o impacto de industrias como 
a acuicultura mariña (Visco et al., 2015; Pawlowski et al., 2016; Apotheloz 
et al., 2017). Mentres as prometedoras ferramentas metagenómicas am-
bientais non se desenvolvan a nivel práctico, a alteración dos perfís fisio-
lóxicos das comunidades microbianas (CLPP, do inglés Community Level 
Physiological Profiles) (Weber e Legge, 2010) afectadas polos efluentes das 
granxas é unha aproximación viable a considerar na avaliación de posibles 
impactos ambientais. Os microorganismos, en xeral, son os primeiros orga-
nismos en reaccionar aos cambios ambientais. Desta forma a alteración da 
comunidade microbiana pode ser considerada como un detector precoz dos 
cambios espazo-temporais na saúde e a viabilidade do medio ambiente no 
seu conxunto. Existen test comerciais reducidos (e.g. Ecoplates, BiologTM) 
para estimar a diversidade funcional da comunidade microbiana heterotrófi-
ca, baseados na capacidade de oxidación de numerosas fontes de carbono 
(carbohidratos, acedos carboxílicos, aminas, aminoácidos e polímeros), que 
poderían aplicarse a mostras tomadas dos efluentes ou do hábitat afectado 
(augas libres, sedimentos, substratos epilíticos…) (Tiquia, 2010; Jałowiecki 
et al., 2016; Perujo et al., 2016; 2020). As métricas CLPP foron utilizadas 
para monitorizar a función da comunidade microbiana na acuicultura porque 
xogan un papel fundamental na produtividade do estanque e o éxito da pro-
dución de peces (Kurten e Barkoh, 2015).
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Neste tipo de acuicultura mariña intensiva todas as fases do cultivo 
se realizan en instalacións terrestres, incluído o engorde (figura 
2.1). O uso de equipos automatizados como sistemas de airea-

ción, comedeiros, estufas… permite ter un gran control das condicións 
ambientais nas que viven os peixes e poder alcanzar altas densidades 
de produción. Canto maior é a densidade media dos peixes dentro dos 
tanques de cultivo maior é a probabilidade de aparición e transmisión de 
enfermidades e será necesario manter unhas condicións de hixiene estri-
tas mediante unha boa desinfección das instalacións ou mediante o uso 
preventivo de vacinas ou curativo de medicamentos. 

Na maior parte das granxas a auga de mar que enche os tanques bom-
béase en circuíto aberto. Deste xeito, o medio de cultivo atópase en 
constante renovación, o que xera uns elevados custos de enerxía e, por 

tanto, a necesidade de instalar as granxas moi próximas á liña de costa. 
Por este motivo, os emisarios de entrada e saída da auga están relativa-
mente preto un do outro polo que, en principio, poderían darse retroali-
mentacións negativas. Para evitar que a auga de entrada se contamine 
coa de saída pódense construír os emisarios afastados, separados por 
accidentes xeográficos (cabos) ou localizalos a distintas profundidades; 
en todo caso, convén situar as instalacións en costas expostas ou se-
miexpostas con alta capacidade dispersiva. O elevado hidrodinamismo 
dilúe e dispersa rapidamente a vertedura, pero dispersar os contaminan-
tes non implica evitar os seus efectos, sobre todo se estes son facilmente 
bioacumulables e persistentes.

Unha alternativa prometedora, son as instalacións con sistemas de re-
circulación de auga (RAS) que permiten unha localización das instala-
cións máis flexible e minimizan a pegada ecolóxica desta actividade polo 
seu menor consumo enerxético e por reducir significativamente a carga 
vertida. A pesar diso, actualmente o maior investimento económico e a 
súa xestión entrañan maiores dificultades técnicas que parecen limitar 
as súas dimensións para poder competir cos cultivos de circuíto aberto. 
Científicos do centro de investigación noruegués (NOFIMA, 2016) anali-
zaron os lodos de tres piscifactorías de salmón instaladas en terra (unha 
con recirculación e 2 en circuíto aberto) ao longo dun ano de produción 
co obxectivo de mellorar a súa xestión. Comprobaron que os lodos teñen 
un alto contido enerxético, de nutrientes (N e P), zinc e cadmio. Tamén 
atoparon contaminantes orgánicos (PCB e praguicidas) pero por baixo 
dos límites de uso restrinxido. O contido enerxético confirma que os lo-
dos se derivan maioritariamente (50 %) de desfeitos de alimento. Como a 
acuicultura en terra segue crecendo, consideran que é prioritario minimi-
zar os lodos previndo o desperdicio de penso e recuperando os desfeitos 
particulados, antes de que se disgreguen por hidratación excesiva, para 
a súa posterior valorización mediante o seu uso como fertilizante ou para 
producir biogás. 

Existe unha serie de características comúns a todas as piscifactorías, 
como son a formulación de pensos, a aplicación de substancias agro-

Figura 2.1. Representación do balance de materiais dunha piscifactoría mariña instalada  
en terra da franxa litoral (Carballeira et al., 2013).
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Figura 2.2. Síntomas de eutrofia en localizacións próximas ao momento de descarga dos verteduras 
acuícolas (A, B, C). Fouling establecido nunha bandexa de cultivo de moluscos despois  

de 45 días de exposición ás verteduras (D).

químicas, antibióticos e outros produtos, que se traducirán en vertedu-
ras con características similares. Fronte ás granxas mariñas instaladas 
en terra, os cultivos en gaiolas requiren menos coidados para manter 
as condicións de hixiene debido, en xeral, ás menores densidades utili-
zadas e á maior taxa de renovación hidráulica que se produce a través 
das redes. Pola contra, a achega de materia orgánica ao medio mariño 
é maior por un menor control do contido orgánico e inorgánico da verte-
dura e un menor aproveitamento dos pensos polos peixes, o que pode 
chegar a crear graves cúmulos de refugallos debaixo das gaiolas. Con 

todo, aínda que a taxa relativa da vertedura das granxas instaladas en 
terra sexa menor que a das gaiolas, ao liberarse mediante emisario, 
os seus efectos ambientais poderían ser máis reducidos espacialmente 
pero máis agudos.

Características dos efluentes

Os efluentes da piscicultura son recoñecidos a nivel global pola súa baixa 
toxicidade cando os comparamos con outras actividades industriais, pero 
os volumes descargados de auga con residuos poden ser moi elevados. 
Os efectos potenciais dunha granxa mariña instalada en terra son de-
bidos aos residuos contidos nos seus efluentes, principalmente de tipo 
orgánico (v.g. excretas e restos de alimento) e produtos químicos deri-
vados das diferentes actividades da granxa. Os residuos liberados en 
exceso poden afectar ós ecosistemas receptores a través de procesos 
de eutrofización, anoxia ou toxicidade. Ao mesmo tempo, as verteduras 
poden alterar as comunidades nativas ao actuar como un dispositivo de 
concentración de fauna silvestre, sobre todo de peixes (FAD, fish aggre-
gation devices).

Contaminación por residuos metabólicos e penso excedente

O impacto ambiental maioritario e habitualmente recoñecido dunha granxa 
piscícola deriva dos refugallos metabólicos (nitratos, nitritos, amonio e 
fosfatos) e dos restos de alimento, que poden chegar a xerar situacións 
de anoxia sedimentaria e potenciar a eutrofización do medio receptor 
(figura 2.2) (Wang et al., 2020). Mentres que as verteduras episódicas 
locais non son consideradas unha ameaza para a saúde do ecosistema, 
as crónicas e extensivas poden chegar a producir a longo prazo unha 
deterioración indesexable. Neste sentido, as perturbacións serán máis 
ou menos graves en función da relación entre a produción de residuos e 
a capacidade dispersiva do medio. 

Respecto ao peso seco, os lodos das piscifactorías norueguesas (op. cit) 
contiñan cantidades relativamente grandes de enerxía (20 MJ/kg), graxa 
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Táboa 2.1. Enfermidades máis frecuentes do cultivo de rodaballo, organismos que as provocan  
e medidas para o seu control.

(5-7 %) e nitróxeno (14-18 %), indicando que había unha cantidade consi-
derable de residuos de penso (50 %). Co obxecto de analizar e minimizar 
os residuos das granxas de rodaballo (P. maxima) investigadores do Centro 
Tecnolóxico Galego de Acuicultura (CETGA, 2005) observaron unha inxesta 
media de penso do 77 %, cun rango entre o 27 e o 100 %, é dicir, un 23 % do 
penso subministrado é expulsado directamente ao medio. No mesmo estudo 
obtívose unha media de feces (alimento non dixerido) do 13,5 %, oscilando 
do 9 ao 26%. En consecuencia, estímase que máis ou menos o 63,5 % do 
penso é asimilado e posteriormente excretado, principalmente como amo-
nio, e o 36,5 % restante é expulsado ao medio como penso ou feces 

Residuos disoltos

A excreción de urea por  Scophthalmus maximus (tamén chamado Psetta 
maxima ou rodaballo) representa o 20 % da  excreción total de nitróxeno 
(Fournier et al., 2003) e actualmente descoñécese en que medida a re-
tención e manipulación da auga transforma a   urea en   amonio (Altinok 
e  Grizzle, 2004;  Aubin  et al., 2006). Con todo, a elevada  dilución do  
amonio (principal produto de  excreción disolto dos peixes) e as súas for-
mas osixenadas (nitritos e nitratos) dificulta a detección de trazas destes 
elementos, mesmo a poucos metros das granxas (Sará, 2007;  Pitta  et al., 
2006). A pesar diso, unha dispoñibilidade permanente destes compostos 
na proximidade dos emisarios pode aumentar o grao de  epifitismo, o des-
envolvemento de  fouling sobre estruturas, alterar a comunidade  de algas 
e eutrofia  (figura 2.2). 

Sólidos en suspensión

As partículas orgánicas procedentes das feces e do alimento non con-
sumido poden almacenarse no sedimento e se non son debidamente mi-
neralizados pola macrofauna e a flora bacteriana natural poden chegar 
a acumularse e degradar o ecosistema bentónico (Sanz-Lázaro et al., 
2011). Habitualmente, debido ao alto grao de hidrodinamismo dos sitios 
onde se localizan as granxas intensivas instaladas en terra e á baixa 
cantidade de alimento non consumido que liberan (cuxa regulación supón 

un aforro económico para a propia empresa) é difícil observar acumula-
cións de materia orgánica nas proximidades do emisario en comparación 
coas observadas baixo os cultivos en gaiolas. As porcentaxes da fracción 
fina e da materia orgánica do sedimento son moi baixas na contorna das 
granxas terrestres instaladas na costa de Galicia, pero é fácil observar 
unha elevada e continua presenza de sólidos en suspensión na columna 
de auga nas inmediacións dos emisarios.
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Contaminación por produtos químicos

O uso de produtos químicos na acuicultura está amplamente recoñecido, 
aínda que a maioría dos estudos se centran principalmente na contami-
nación orgánica bruta e hai poucos estudos sobre produtos químicos e 
axentes patóxenos (Tello et al., 2010). A directiva Marco da Auga da UE 
recoñece os contaminantes emerxentes como novas formas de contamina-
ción, pero aínda non se definiron normas nin niveis de referencia respecto 
diso. En consecuencia, o uso de produtos químicos, como desinfectantes, 
antibióticos, praguicidas e hormonas, adoita levar a cabo de forma libre e 
por persoal que en moitos casos pode non estar debidamente cualificado.

A partir da información contida nas publicacións da GESAMP (Joint Group 
of Experts on the Scientific Aspects of Marine Environmental Protection) 
púidose realizar unha revisión dos principais produtos químicos utiliza-
dos na piscicultura de Scophthalmus maximus (GESAMP, 1996), que se 
clasifican en 7 categorías en función do seu mecanismo de acción ou 
procedencia:

•	 Químicos que proceden de materiais estruturais

•	 Desinfectantes

•	 Medicinas

•	 Praguicidas

•	 Aditivos da comida

•	 Anestésicos

•	 Hormonas

Entre as distintas funcións que desempeñan estes produtos atópase a 
prevención (uso profiláctico) e o tratamento (uso terapéutico) de enfermi-

dades e patóxenos, a limpeza das instalacións, o control do crecemento, 
a produción de alimentos, a manipulación da reprodución ou do transpor-
te de organismos vivos.

Antibióticos e praguicidas

As vías máis importantes de diseminación de antibióticos no ambiente 
acuático son os efluentes das augas residuais, os xurros animais, as des-
cargas de acuicultura e a escorredura superficial. A liberación constante 
de antibióticos, as súas propiedades bioactivas e a súa presenza conti-
nua, incluso a concentracións ambientais relativamente baixas en augas 
e sedimentos, son as causantes das principais preocupacións sobre os 
riscos potenciais para os ecosistemas acuáticos. Con todo, a maior parte 
dos estudos céntranse na prevalencia de antibióticos en corpos de auga 
doce e poucos informan da súa presenza en sistemas mariños (Hernando 
et al., 2006; Kümmerer, 2009; Ji et al., 2012).

O emprego de quimioterapia para manter condicións sanitarias óptimas 
nas piscifactorías só pode ser parcialmente evitado mediante o uso de 
vacinas, inmunoestimulantes ou resistencia xenética, que aínda se ato-
pan en desenvolvemento ou mostran unha eficacia limitada (táboa 2.1). 
Na actualidade, verificouse o uso de polo menos 26 medicamentos con-
cretos por parte dos 15 principais países produtores, que conxuntamente 
xeran o 94% da produción de acuicultura mundial, sendo a oxitetraciclina 
un dos máis usados. A oxitetraciclina é un fármaco bacteriostático do gru-
po das tetraciclinas, de amplo espectro e de baixo custo moi utilizado en 
medicina humana e veterinaria. A pesar de que na zona eufótica das au-
gas mariñas a oxitetraciclina parece fotodegradarse facilmente detéctase 
a miúdo no medio mariño. Ademais, os datos existentes suxiren unha 
longa persistencia da oxitetraciclina nos sedimentos acuáticos (Campbell 
et al., 2001; Lalumera et al., 2004; Wang et al., 2010; Chen et al., 2015; 
Leal et al., 2016). 

Isto supón un risco para o medio ambiente, pois unha parte destas subs-
tancias non son retidas polos peixes (antibióticos non metabolizados, 
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restos de pensos medicados, lixiviados, excreción renal e secrecións 
branquiais) e son liberadas aos sistemas acuáticos (Rigos et al., 2004). 

Así, Cheng et al. (2019) investigan as variacións espaciais e estacio-
nais de catro clases de antibióticos (quinolonas, anfenicoles, tetraciclinas 
e sulfonamidas) en augas superficiais do norte de China afectadas por 
verteduras de granxas piscícolas e verifican a existencia dunha relación 
directa entre as concentracións corporais e as observadas no alimento 
e o sedimento. Ademais, comproban que o enrofloxacino e o florfenicol 
poderían causar os maiores riscos de seguridade para os organismos 
acuáticos en comparación con outros antibióticos. 

Twiddy e Reilly (1995) comprobaron en estanques o efecto de antibióticos 
sobre comunidades microbianas e identificaron bacterias con elevadas 
taxas de resistencia aos antibióticos. Mediante a análise de biomarcado-
res moleculares pódese estimar o grao de exposición de organismos a 
antibióticos e praguicidas (Tu et al., 2009), pero os escasos estudos dis-
poñibles sobre a toxicidade e persistencia das substancias terapéuticas e 
dos seus metabolitos en condicións naturais dificultan a avaliación do seu 
impacto ambiental (GESAMP, 1997; Tello et al., 2010). Os antibióticos uti-
lizados na acuicultura poden ser moi persistentes no sedimento (Burridge 
et al., 2010), pero a súa vida media na auga é moito menor, especial-
mente cunha alta osixenación, como nas áreas afectadas polos efluentes 
das granxas. Polo que o principal risco ambiental destas substancias é a 
creación de formas de resistencia en lugar da súa toxicidade intrínseca 
(Wu et al., 1994; Carballeira, 2013). Con todo, aínda que o principal pro-
blema ambiental está asociado co desenvolvemento de mecanismos de 
resistencia en bacterias, a toxicidade dos antibióticos para outro tipo de 
organismos tamén plantexa serias preocupacións. Por exemplo, as es-
pecies de fitoplancton que forman a base de todas as redes alimentarias 
mariñas (produtores primarios) deben ser incluídas no grupo de risco. Por 
esta razón, a información derivada dos ensaios de ecotoxicidade reali-
zados cos antibióticos máis comunmente detectados fronte a especies 
fitoplanctónicas son de grande importancia ecolóxica (González-Pleiter 
et al., 2013; De Orte et al., 2013).

Desinfectantes e deterxentes

Os desinfectantes e deterxentes son utilizados para previr infeccións e 
puntualmente para combater algunhas enfermidades. Polo seu uso co-
tián e en concentracións relativamente elevadas, son produtos que de-
ben ser considerados na vixilancia ambiental deste tipo de instalacións. 
Ademais, algúns desinfectantes (produtos clorados, aldehídos e os seus 
derivados) son mutaxénicos. 

O hipoclorito de sodio é un oxidante forte e económico que se emprega 
para desinfectar a auga e as instalacións. O hipoclorito de sodio e o for-
maldehído estanse utilizando actualmente en acuicultura e son tóxicos 
para a vida acuática a moi baixas concentracións (Chénier, 2003). Baixas 
concentracións de deterxentes (aniónicos, non- iónicos e catiónicos) po-
den modificar a estrutura das proteínas de membrana e finalmente pro-
vocar a lisis celular. Por procesos sinérxicos ou aditivos, a toxicidade de 
desinfectantes e deterxentes pode verse incrementada cando se mestu-
ran nas verteduras (Panouillères et al., 2007). A persistencia dos desin-
fectantes (principalmente formaldehído e compostos clorados) na auga 
depende dos niveis de amoníaco, que poden formar compostos máis tóxi-
cos chamados subproductos de desinfección por cloración ( DBP) (v.g. o 
hipoclorito e o amoníaco poden formar hidrazina, N2 H4). O formaldehído 
é moi tóxico para o fitoplancto e ten unha vida media de 36 h sobre a 
auga (De Orte et al., 2013; Lalonde et al., 2015).

Aparte das vacinas que evitan o uso de biocidas, cada día descóbrense 
novos produtos de interese en acuicultura e de orixe natural. Por exemplo, 
o aceite esencial de Eucalyptus globulus (EOEG) é tradicionalmente coñe-
cido polas súas propiedades desconxestivas, expectorante, mucolíticas e 
balsámicas pero está demostrado que tamén ten aplicacións analxésicas, 
antisépticas, antivirais, bactericidas e insecticidas (González-Guiñez et 
al., 2016). Recentemente Park et al. (2016) determinaron a acción anti-
bacteriana do aceite esencial de Eucalyptus globulus (EOEG) contra sete 
bacterias patóxenas de peixes (Edwardsiella tarda, Streptococcus iniae, 
S. parauberis, Lactococcus garviae, Vibrio harveyi, V. ichthyoenteri e Pho-
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tobacterium damselae). EOEG mostrou unha actividade similar á amoxici-
lina, a tetraciclina ou o cloranfenicol, polo que suxiren que pode ser utili-
zado como un axente antimicrobiano contra as enfermidades bacterianas 
de peixes.

Outros contaminantes químicos

Nos efluentes acuícolas detectáronse outros tipos de compostos como me-
tais e PCB, xeralmente, presentes en moi baixas concentracións. Os metais 
son moi tóxicos, persistentes e son rapidamente acumulados por organis-
mos (Burridge et al., 2010). O cobre, o zinc e o cadmio atópanse nos pensos, 
medicinas, e anti-incrustantes utilizados en acuicultura e téñense reportado 
concentracións elevadas preto dos centros de cultivo (Dean et al., 2007; 
Nikolaou et al., 2014; Wang et al., 2020). O Cu é a base de moitos mo-
lusquicidas e praguicidas para algas, e é máis tóxico con salinidades máis 
altas e cando non é absorbido pola materia orgánica (Guardiola et al., 2012). 
Aínda que o Zn é menos tóxico e persistente que o Cu, as algas mariñas 
son particularmente sensibles aos seus efectos (Burridge et al., 2010). Con 
todo, os estudos previos de acumulación non atoparon niveis significativos 
de Cu e Zn en organismos intermareais, sésiles e expostos na contorna das 
explotacións estudadas (Rey-Asensio et al., 2010). Ademais, a persistente 
monitorización continua dos lodos xerados por tres piscifactorías noruegue-
sas de salmón instaladas en terra as concentracións metálicas atopadas 
oscilaron para: As; 1,05-2,43, Pb: 0,17-0,41, Cd: 0,29-0,64, Hg: 0,00-0,05, 
Cr: 1,47-3,71 e Ni: 0,51-1,27 mg/kg peso seco. Os contidos en Zn e Cd ato-
pados plantexan lixeiras restricións sobre o uso dos lodos como fertilizantes, 
mentres que o contido de PCB e praguicidas clorados estaba por baixo dos 
límites de uso restrinxido (NOFIMA, 2016). 

Contaminación biolóxica

O deseño das instalacións e o funcionamento deste tipo de granxas re-
duce considerablemente o risco de contaminación biolóxica (introdución 
de especies exóticas ou localmente ausentes e patóxenos) e de polución 
xenética (intercambio xenético entre especies cultivadas e nativas) fron-

te ao cultivo en gaiolas. En calquera caso, para o cultivo de especies 
exóticas ou localmente ausentes é necesario dispoñer das autorizacións 
pertinentes baixo as condicións para a súa introdución, manexo e trans-
locación contidas na normativa que lles resulte de aplicación. Se se trata 
de especies incluídas no Catálogo de Especies Exóticas Invasoras1, o 
proxecto e o programa de vixilancia e de seguimento ambiental garanti-
rán o control do seu illamento biolóxico.

1	 Real Decreto 630/2013, de 2 de agosto, polo que se regula o Catálogo español de especies exóticas 
invasoras. (BOE núm. 185, de 3 de agosto de 2013).
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”Unha planificación e selección do sitio correcto  

unido a un procedemento de avaliación  
do impacto ambiental adecuado debería  

deixar os hábitats sensibles á marxe  
da influencia dos cultivos.
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Actualmente enfrontámonos a desafíos importantes en relación coa 
saúde humana e a sustentabilidade do planeta terra, de maneira que 
a produción de alimentos, e máis especificamente o sector de produ-

ción animal, debe limitar o seu impacto nos ecosistemas ( FAO, 2011). A pro-
dución mundial de pensos mixtos alcanzou 1 billón de toneladas, que inclúe 
40-45 millóns de toneladas de pensos para acuicultura (Çantaş & Yildirim, 
2019. Aínda que comparada coa produción de carne no medio terrestre a 
acuicultura require de menos enerxía, o que se traduce en menor cantida-
de de gases de efecto invernadoiro, e ten unha menor pegada ecolóxica 
(Pelletier et al., 2009; Ayers e Tyedmers, 2008; Samuel-Fitwi et al., 2012; 
Woods et al., 2016; Winter et al., 2017) igualmente é necesario mellorar 
a sustentabilidade do proceso de produción piscícola (Martínez-Porchas e 
Martínez-Cordova, 2012; Editorial, 2018; Weitzman et al., 2019). Ademais, 
trátase dunha actividade cun desenvolvemento comparativamente recente 
que pode, e debe, ser optimizada para reducir o volume das verteduras e 
as emisións de gases de efecto invernadoiro xerados co aumento na escala 
produtiva e os desafíos emerxentes biolóxicos, económicos e sociais aso-
ciados (Aaen et al., 2015).

Na actualidade as preocupacións principais están relacionadas coa necesi-
dade de fabricar pensos non dependentes da pesca extractiva, unha alimen-
tación máis eficiente e o benestar dos animais criados. Por iso, os produtores 
deben desenvolver unha estratexia de nutrición económica e ambiental con-
siderando novos compoñentes da dieta, a ración, o tamaño e a distribución 
do alimento, o tempo e a frecuencia de alimentación. Determinar os niveis 
adecuados na formulación do alimento (proteína/enerxía) é vital para optimi-
zar a taxa de crecemento e a taxa de conversión de alimentos (White, 2013). 
Igualmente, ao mellorar a dixestibilidade do penso redúcese a taxa de des-
perdicio. Moitos estudos demostraron que a adición de encimas aos alimen-
tos foi exitosa, logrando un uso máis eficiente dos alimentos ao aumentar a 
súa dixestibilidade. A adición da encima fitasa, aumenta a dixestibilidade do 
fósforo e diminúe a carga de fósforo liberado na auga (Hixson, 2014; Cripps 
y Bergheim, 2000; Cao et al., 2007). En principio, desenvolver un contido alto 
en graxas, baixo en carbohidratos e proteínas e aumentar a dixestibilidade do 
penso reducirá a produción de refugallos (Price et al., 2013).

Polos mesmos motivos, a formulación considerada nos sistemas multitrófi-
cos (IMTA indoor e outdoor), que veremos máis adiante, parece ser a opción 
potencialmente máis sostible xa que, canto maior é a independencia dos 
policultivos respecto ao medio, maiores superficies de cultivo tamén se po-
den teoricamente alcanzar fronte ao monocultivo tradicional. Doutra banda, 
débese insistir na redución do emprego de antimicrobianos e antiparasitarios 
que poden ser un risco para os propios cultivos, o ecosistema receptor e a 
saúde humana (Ferreira et al., 2007; Burridge et al., 2010; Aaen et al., 2015; 
Jensen et al., 2017).

Unha forma de estimular a produción acuícola sustentable é baseala no 
comportamento animal e non só na experiencia desenvolvida, o que se 
coñece como Piscicultura de precisión (Precision Fish Farming, PFF). 
Esta aproximación susténtase no aproveitamento de novas tecnoloxías 
(hardware e software intelixente) e sensores para monitorizar de forma 
continua e detallada a fisioloxía e o comportamento dos organismos, é 
dicir, para mellorar as condicións de cultivo (Norton e Berckmans, 2018). 
Entre os obxectivos da PFF están: i) mellorar a precisión e a repetibilidade 
nas operacións de cría, ii) facilitar a monitorización da biomasa animal de 
maneira autónoma e continua, iii) proporcionar apoio á toma de decisións, 
iv) reducir as dependencias do traballo manual e as avaliacións subxecti-
vas, e v) mellorar a seguridade do persoal. A través destes medios, consi-
dérase que a PFF mellorará a saúde e o benestar dos animais á vez que 
aumentará a produtividade, o rendemento e a sustentabilidade ambiental 
da acuicultura comercial intensiva. A modo de exemplo, a PFF aborda a 
resolución de problemas específicos da piscicultura relacionados coa vixi-
lancia da biomasa, os parasitos e o amontoamento, o control da entrega de 
alimento (Fore et al., 2018). 

A avaliación do ciclo de vida úsase amplamente para determinar a sustenta-
bilidade dos sistemas produtivos. No caso particular da produción de alimen-
tos considera diferentes indicadores, como a eficiencia no uso da enerxía 
(kilojulios utilizados por kg de carne producida), emisión de gases de efecto 
invernadoiro (CO2 equivalente por kg producido), potencial de eutrofización 
(g de fosfato liberado por kg producido), uso da auga (litros por kg producido) 
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Representación circular da Piscicultura de precisión ( PFF) onde se considera que os procesos 
operativos constan de catro fases: Observar, Interpretar, Decidir e Actuar. O círculo interno  
representa o estado actual da industria, con accións e vixilancia manuais e interpretación  

e toma de decisións baseadas na experiencia. O círculo externo ilustra como a PFF  
pode contribuír ás diferentes fases. Tomado de Fore et al. (2018).

e uso do solo (m2 por kg producido) (Abdou et al., 2007). Evidentemente a 
PFF mediará positivamente no valor destes indicadores e, en consecuencia, 
mellorará a sustentabilidade da piscicultura.

Efectos sobre o medio

As avaliacións do impacto ambiental asociado a piscifactorías mariñas ins-
taladas en gaiolas céntranse primordialmente no sedimento, xa sexa para 
medir os niveis de contaminantes, a súa toxicidade ou a alteración das 

Exemplo de monitorización continua da biomasa, a taxa de inxestión, o movemento,  
o amontoamento, a tensión, as enfermidades e parasitos…  

dentro dunha unidade de produción piscícola. Tomado de Carballeira et al. (2021).
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Fotografías das características do cultivo mariño intensivo en terra. A. Elevado hidrodinamismo.  
B. Tanques de cultivo. C. Toma de auga. D-E. Emisarios. (Carballeira et al., 2021).

comunidades bentónicas que o habitan. O sedimento é o compartimento 
do medio fundamental para ditos estudos polo seu efecto integrador, sen-
do a fracción máis utilizada para a súa análise a correspondente a limos e 
arxilas (∅ < 63 μm) (Casado et al., 2006). Con todo, as granxas mariñas 
instaladas en terra na zona litoral tenden a localizarse en costas expostas 
para garantir unha boa calidade da auga que bombean, evitar a mestura 
das augas de entrada e de saída, e dispersar eficazmente as verteduras. 
O elevado hidrodinamismo destas localizacións impide a sedimentación 
das partículas finas de maneira que os fondos mariños onde estas granxas 
verten son, na súa maioría, fondos rochosos (bloques con areas e gravas) 
onde a porcentaxe de limos e arxilas é despreciable. Por este motivo, a 
aproximación sedimentaria clásica non é válida para os estudos de impac-
to da maioría destas granxas e é necesario utilizar outras matrices alter-
nativas: o efluente, a columna de auga e os organismos bentónicos que 
habitan sobre sustratos duros inter e submareais nas inmediacións das 
granxas.

Efectos sobre a calidade da auga

Os efectos potenciais da acuicultura sobre a calidade da auga son debidos 
principalmente á nitrificación, por ser o nitróxeno o principal factor limitante 
da produción primaria no medio mariño. Estes efectos están intimamente 
relacionados coa concentración de lípidos, a turbidez e a redución do osíxe-
no dispoñible. Con todo, os efectos poden ser mitigados mediante a óptima 
localización das granxas (costas altamente dispersivas) e melloras na for-
mulación dos pensos e dos sistemas de alimentación, que permiten reducir 
significativamente a carga de nutrientes e o alcance dos efectos observables 
na columna de auga (Casado et al., 2006; Holmer et al., 2010). Por esta ra-
zón, os niveis de osíxeno en disolución non adoitan verse afectados (Sarà, 
2007), chegando mesmo a ser maiores que os do medio natural pola achega 
extra procedente de sistemas de aireación ou de ozonización instalados nas 
granxas.

O principal efecto na columna de auga é un aumento da turbidez da auga, 
debida á elevada presenza de partículas en suspensión de gran tamaño 

(principalmente restos de alimento e feces), nas proximidades da vertedu-
ra podendo estenderse centenas de metros na dirección da corrente do-
minante, normalmente na dirección oposta á toma de auga. O elevado hi-
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Os muxes e as anemones son especies consumidoras de sólidos orgánicos en suspensión. Adoitan 
abundar nas zonas afectadas pola vertedura, actuando como grandes limpadores e recicladores da 
materia orgánica liberada polas granxas mariñas. Ademais, as anemones son bos bioacumuladores 

de elementos traza e, sésiles,(facilmente mostrables e transplantables), o que facilita a 
biomonitorización, e en especial en ausencia de individuos nativos (biomonitorización activa).  

Fotos: Anemones de J. Cremades; Muxes tomado de https://foter.com.

drodinamismo de zonas expostas resuspende as partículas, impedindo a 
sedimentación nas proximidades da granxa e a xeración zonas de depósito. 
Ademais, existen organismos oportunistas nas zonas directamente afecta-
das pola vertedura que se alimentan de gran parte do material particulado 
procedente da vertedura. A abundante presenza de organismos consumido-
res de material particulado, como muxes (Mugil cephalus), anémones (Ane-
monia sulcata), mexillóns (Mytillus galloprovincialis) ou cangrexos (Carcinus 
maenas), é común a todas as granxas galegas. 

A presenza de partículas en suspensión non adoita representar problema 
algún en mar aberto, pero son especialmente perigosos os procedentes de 
granxas instaladas preto de hábitats sensibles como praderías de faneró-
gamas ou fondos coralinos, xa que a acumulación destas partículas pode 
asfixialos (Hargrave, 2003; IUCN, 2007; Ruiz et al., 2001).

Efectos sobre as características xeoquímicas do sedimento

Os procesos bioxeoquímicos dependen en gran medida das característi-
cas hidrodinámicas da zona xa que condicionan o tipo de sedimento que 
se atopa preto do emisario (Wildish et al., 2004). A acumulación de ma-
teria orgánica no sedimento, por un exceso de produción fronte á capa-
cidade dispersiva do medio, incrementa a actividade biolóxica, diminúe o 
osíxeno, crea condicións redutoras e incrementa a formación de sulfuros 
e a presenza de gas metano. Con todo, os sedimentos de sitios erosi-
vos ou dispersivos como os tratados nesta guía están dominados pola 
fracción grosa e son pobres en materia orgánica. Isto dificulta dun xeito 
importante os estudos relacionados co sedimento xa que a fracción útil 
comunmente empregada é aquela cuxo diámetro das partículas é inferior 
a 63µm. 

En resumo, a común ausencia de sedimentos finos na área de influencia das 
granxas instaladas en terra reduce a probabilidade de alteración das carac-
terísticas xeoquímicas do medio bentónico.

Efectos sobre organismos e comunidades

Efectos sobre os produtores primarios e os descompoñedores

As algas mariñas son importantes para manter a biodiversidade local pois 
alimentan e proporcionan un hábitat esencial para unha grande variedade 
de epibiontes, desde organismos microscópicos a macroinvertebrados. Con 
todo, a estimulación da produción primaria (planctónica ou bentónica) en ex-
ceso pode eutrofizar o medio ata acadar niveis de degradación insostibles, 
que son máis frecuentes en áreas costeiras pouco profundas (Smetacek e 
Zingone 2013). 

Diferentes investigadores (Honkanen e Helminen, 2000; Modica et al., 2006; 
Navarro et al., 2008; Nordvarg e Johansson, 2002) observaron incrementos 
de nutrientes e dos niveis de clorofila-a (Chla) fitoplanctónica na contorna 
de gaiolas mariñas dependendo a súa intensidade das condicións hidroló-
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Figura 3.1. Diferente resposta dos produtores primarios mariños á carga de nutrientes  
en augas pouco profundas (Purvaja et al., 2018).

xicas locais, aínda que en ningún caso se observaron efectos adversos. En 
ambientes dispersivos, o aumento significativo de nutrientes no efluente, so-
bre todo inmediatamente despois dos períodos de alimentación, non debería 
ser un problema debido a que a rápida dilución e dispersión non permite 
detectar picos nos niveis de nutrientes ou nos niveis de clorofila-a na auga 
receptora (Pitta et al., 1998; 2005; 2006). A vixilancia ambiental do potencial 
efecto das granxas sobre procesos planctónicos (v.g. incremento de bioma-
sa, alteración da composición específica) debe ser contemplada cunha pers-
pectiva máis ampla e a unha escala xeográfica maior, o que incrementa a 
súa complexidade debido ás interaccións con outras causas de orixe natural 
e antrópico (Sarà, 2007).

Piriz et al. (2002) estudaron as tendencias do impacto antropoxénico ao 
longo dunha ampla zona costeira sobre a composición das mareas verdes 
(arribazóns). Nos anos 1990 s observaron unha sucesión da dominancia 
no sentido Codium spp. → Ulva spp.→ Undaria pinnatifida, acompañada 
dunha diminución significativa da biomasa de Gracilaria gracilis e Macro-
cystis pyrifera. O aumento das especies oportunistas como Ulva spp. está 
relacionado cun subministro continuo de augas residuais mentres que o 
predominio de U. pinnatifida parece estar asociado con actividades por-
tuarias. A escala local, os efectos tróficos dos verteduras tamén poden 
alterar a composición das comunidades de produtores primarios ben-
tónicos, máxime se se localizan ao longo da zona intermareal inmediata 
ao emisario, onde a concentración de nutrientes é maior pola súa menor 
profundidade e capacidade dispersiva do medio. Temporalmente a situa-
ción podería agravarse con calmas prolongadas ou de vento constante 
cara á costa. Carballeira (2013) comproban que o enriquecemento trófico 
producido polas verteduras nas inmediacións do emisario da maioría das 
granxas acuícolas estudadas altera a composición das fitocomunidades, 
favorecendo a abundancia de algas clorofíceas (verdes), como Ulva spp. 
e Codium fragile. Paralelamente, detectan a diminución ou ausencia de 
macroalgas feófitas (algas pardas), principalmente do xénero Fucus, o cal 
pode ser debido ao desprazamento polas oportunistas ou por unha maior 
sensibilidade aos desinfectantes de uso cotiá nas piscifactorías terrestres 
(Rajagopal et al., 2012). 

Un amplo grupo de expertos investigaron os posibles efectos das activida-
des acuícolas sobre os parques de cultivo de moluscos bivalvos e observa-
ron cambios nos indicadores de enriquecemento orgánico do sedimento e 
nos de eutrofización, baseados en macroalgas, as cales exhibiron un au-
mento significativo do sinal isotópico estable de nitróxeno (pegada dactilar 
de nutrientes) e da biomasa coa aproximación ás piscifactorías (Sutherland 
et al., 2019). 

A figura 3.1 esquematiza as diferentes respostas dos produtores primarios 
mariños á carga de nutrientes, fundamentalmente debido ao nitróxeno por 
ser factor limitador por excelencia no medio mariño. En moitas áreas costei-
ras superficiais con achegas baixas de nutrientes, dominan as fanerógamas 
mariñas, grazas á súa capacidade de absorber nutrientes do sedimento. 
Neste caso o factor limitador máis importante para o seu desenvolvemento 
é a luz. Por estes motivos débense considerar como hábitats de especial 
protección xa que son moi sensibles ao aumento da turbidez e á sedimen-
tación de partículas xeradas polos cultivos. Pola contra, o crecemento do 
fitoplancto e das macroalgas está máis limitado pola presenza de nutrientes. 
Deste xeito, o fitoplancto con cargas altas de nutrientes é o produtor primario 



60

dominante, pero como o tempo de residencia hídrica é baixo, o fitoplancton 
é desprazado do sistema antes de que prolifere ata extremos prexudiciais. 
Nestes casos as macroalgas, especialmente as algas verdes oportunistas, 
son as dominantes, desprazando ás fanerógamas por competencia do nitró-
xeno e da luz.

Ademais do efecto tóxico-trófico directo que as verteduras poden exercer 
sobre os produtores primarios é necesario contemplar o efecto indirecto so-
bre o reciclado de nutrientes. Os depósitos de fitodetritos supoñen un flu-
xo importante de nutrientes e enerxía nas zonas inter e submareais, onde 
os produtores primarios dependen da súa mineralización. Doutra banda, a 
macro e meiofauna dependen da cantidade de detritos dispoñibles e da súa 
composición específica (Piriz et al., 2003). A composición dos cúmulos al-
gais varía estacionalmente, pois depende do balance de entrada e de saída 
das especies transportadas polas mareas, das diferentes taxas de descom-
posición específica e das preferencias específicas dos detritívoros consumi-
dores dos devanditos depósitos. Desde unha perspectiva xeral no proceso 
de descomposición de fitodetritos interveñen factores físicos (corrente, 
ondada, radiación, floculación, sedimentación, lixiviación) e biolóxicos (des-
composición microbiana, fragmentación e consumo por detritívoros). Esta 
descomposición provoca unha redución dos niveis de osíxeno disolto e o au-
mento de nutrientes no medio, como N, P e K, que volven estar biodispoñi-
bles. Mews et al. (2006) estudan o proceso de descomposición de especies 
de macroalgas e fanerógamas mariñas (Nereocystis luetkeana, Macrocystis 
integrifolia, Fucus spp., Ulva spp. e Phyllospadix spp.) mediante a técnica da 
bolsa de follaxe (litter bag) en catro praias de Vancouver (Canadá). Utilizan 
dous tipos de poro de malla para poder segregar as perdas de biomasa 
debidas a lixiviación e descomposición microbiana da fragmentación e con-
sumo causado por detritívoros. Atopan que a perda de biomasa, en 24 h, 
por lixiviación e descomposición microbiana foi moi variable entre especies, 
movéndose de 0 a 10 % en especies do xénero Fucus ata un 60 a 90 % de 
N. luetkeana. Coa intervención dos detritívoros, a perda de biomasa chega 
ao 100 % en N. luetkeana, M. integrifolia e Ulva spp. Consideran que as 
diferenzas observadas na taxa de descomposición do fitodetrito poden ser 
debidas á súa composición química (relación C/N ou o contido en alginatos, 

compostos fenólicos, lignina e celulosa) porque determina a diferente dixes-
tibilidade do material ou a actividade inhibidora da colonización microbiana. 
Con todo, os resultados obtidos foron moi contraditorios polo que é necesa-
rio profundar no estudo do papel que desempeñan os microorganismos e os 
macroinvertebrados nos fluxos de nutrientes do ecotono mariño. 

Se a taxa de descomposición é moi inferior á taxa de produción ou achega 
de biomasa pódense producir proliferacións de macroalgas (mareas verdes), 
sobre todo nas estacións equinocciais. Os cúmulos de algas en praias (arri-
bazóns) favorecen a aparición de especies como o gasterópodo Hydrobia 
ulvae, mentres que outras poden saír prexudicadas por afogamento, como 
os bivalvos comerciais ameixas e berberechos (Tapes decussatus, Veneru-
pis corrugata, Cerastoderma edule). Os arribazóns tamén poden afectar ás 
poboacións de aves limícolas ao impedir, as capas de algas depositadas, o 
acceso ao alimento das capas inferiores. Problemas estéticos derivados da 
acumulación de macroalgas e os malos cheiros xerados na súa descompo-
sición impactan negativamente sobre o sector turístico. Para aliviar o pro-
blema, as algas deberían ser recollidas e levadas a vertedoiros controlados 
ou ser usadas como abono terrestre, xa que son unha fonte importante de 
nitróxeno e fósforo (Villares et al., 2007, 2016). 

Efectos sobre as comunidades bentónicas

Os cambios fisicoquímicos da columna de auga, debidos ao enriquecemento 
orgánico (residuos disoltos e particulados) ou á exposición crónica a baixas 
concentracións de determinados produtos químicos utilizados no cultivo, po-
den alterar a composición e a estrutura da fauna bentónica. O aumento da 
produtividade primaria (macroalgas bentónicas e microfitobentos), estimula-
da polo enriquecemento en nutrientes (fundamentalmente N biodisponible), 
tamén beneficia a dominancia de invertebrados oportunistas depositívoros, 
como os poliquetos nereidos. Estes organismos son considerados “enxeñei-
ros do ecosistema” xa que mediante procesos de bioturbación son capaces 
de modificar o ciclo de nutrientes e as características dos sedimentos; mes-
mo o seu aumento pode chegar a reducir a estabilidade dos sedimentos, 
favorecer a súa erosión (Kristensen et al., 2013; Aberson et al., 2016) e 
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As verteduras ricas en nutrientes estimulan o crecemento dando lugar a acúmulos algais  
(mareas verdes ou arribazóns) que asfixian á infauna invertebrada (moluscos), condicionan  

a alimentación normal de aves limícolas, diminúen a calidade estética e de recreo. A recolección  
das algas das zonas afectadas supón un alto custo de mantemento que pode ser emendado  

en parte utilizándoo como abono. 

afectar ás redes alimentarias de peixes e de aves residentes e migratorias. 
(Armitage et al., 2003; Philippart et al., 2007; Bocher et al., 2014).

Tense demostrado en numerosas ocasións que a abundancia de biomasa, 
riqueza e diversidade específica da macrofauna bentónica están inversa-
mente relacionadas coa distancia a granxas acuícolas (Borja et al., 2009). 

Tradicional e historicamente, as ferramentas máis utilizadas para avaliar 
cambios na integridade ecolóxica do ecosistema receptor baséanse en cam-
bios na composición e estrutura das comunidades afectadas; incremento 
de especies oportunistas, redución de especies sensibles ou en cambios 

das comunidades de invertebrados da infauna, mediante a construción de 
índices biocenóticos (Borja et al., 2009; Cromey et al., 2012). Outras aproxi-
macións técnicas como a análise frecuencial e a construción de perfís eco-
lóxicos permiten poñer en evidencia e de maneira precisa en que medida os 
cambios das características xeoquímicas do sedimento afectan ou condi-
cionan a presenza e distribución das especies que os habitan. Deste xeito, 
Carballeira et al. (2011e; 2012a) seleccionaron as variables xeoquímicas do 
sedimento e determinaron os limiares indicadores de perturbación da infau-
na bentónica afectada por piscifactorías mariñas instaladas en gaiolas en 
mar aberto.

Con todo, a práctica inexistencia de substratos brandos nas costas ex-
postas onde se instalan as granxas intensivas obriga a centrar a vixilan-
cia nas comunidades bentónicas instaladas sobre os substratos duros, 
sobre todo as localizadas na franxa intermareal, por ser máis fáciles de 
estudar e potencialmente as máis impactadas debido á disposición en su-
perficie dos emisarios das granxas. Comparado cos substratos brandos, 
a cuantificación das poboacións en superficies tan alambicadas e hete-
roxéneas como a intermareal rochosa é moito máis complexa e difícil. 
Neste caso, a alteración da integridade ecolóxica pode ser correctamente 
avaliada mediante vías alternativas, como as baseadas na caracteriza-
ción do estado vital de organismos (nativos ou transplantados) ou no  
estudio das comunidades colonizadoras de sustratos artificiais (Carba-
lleira et al., 2011b; 2011e).

Efectos sobre os hábitats sensibles

En xeral, baixo as granxas offshore localízanse fondos brandos, pero ta-
mén se poden atopar fondos rochosos que é necesario vixiar. Pola contra, 
no caso de granxas mariñas instaladas en terra, na zona litoral os fondos 
rochosos poden ter gran relevancia pois é moito máis probable atopalos a 
pouca distancia dos emisarios. As técnicas de vixilancia para este tipo de há-
bitats están menos desenvoltas e adoitan ser singulares dependendo do tipo 
de poboacións ou comunidades que os habitan. Así, as praderías de faneró-
gamas ou os fondos de maërl son moi sensibles á deposición de residuos, 
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Figura 3.2. Localización da primeira Reserva de Interese Pesqueiro creada no 2007  
na costa atlántica da península Ibérica (Lira-Carnota, A Coruña).  

Tomado de http://maraoxeito.blogspot.com.es/2012/03/os-minarzos-royal.html (14/02/2017).

á turbidez e ao enriquecemento de nutrientes, por iso, non é aconsellable 
instalar granxas preto destes hábitats polas consecuencias negativas que 
poden carrexar a medio-longo prazo. 

Os fondos de sedimentos constituídos pola acumulación de talos de algas 
vermellas calcáreas (Coralináceas e Peysoneliáceas) libres e arbusculares, 
son coñecidos como maërl. Estes fondos de algas vermellas coralinas, son 
hábitats que gozan de protección na UE (Barbeira et al., 2003) e son rela-
tivamente comúns nas nosas costas (Pena, 2010; Pena e Bárbara, 2007; 
2008a; 2008 b; 2009; 2010a; 2010 b). A cobertura de maërl vivo pode ser 

reducida significativamente polos residuos das granxas mesmo a distancias 
considerables, xa que leves incrementos das concentracións medias de nu-
trientes ou de sólidos en suspensión son suficientes para producirlles danos 
(Borg et al., 2011; Hall-Spencer et al., 2006; Huntington et al., 2006; Wilding, 
2011).

Os efectos das piscifactorías mariñas sobre as pradeiras de fanerógamas 
(Posidonia oceanica, Cymodocea nodosa) foron amplamente estudados 
no mediterráneo pola súa abundancia, por ser hábitats moi sensibles e por 
gozar dun alto nivel de protección. O incremento da dispoñibilidade de nu-
trientes e dos sólidos en suspensión pode afectar seriamente a este tipo de 
praderías (Apostolaki et al., 2007; Dolenec et al., 2006; Terlizzi et al., 2010). 
Para minimizar o impacto é necesario instalar as granxas o máis lonxe po-
sible destes ecosistemas sensibles, posto que se chegou a detectar a súa 
influencia incluso a 3 km de distancia (Ruiz et al., 2010). 

Aínda que existe unha fanerógama mariña, Ruppia maritima, cunha distribución 
moi restrinxida nas nosas costas, en Galicia soamente atopamos zosterais, 
praderías de Zostera mariña e Z. noltei, que se localizan desde a intermareal 
ata uns 3 m de profundidade en zonas pouco expostas, polo que dificilmente se 
verán influenciadas polas piscifactorías mariñas instaladas en terra (Cacabelos 
et al., 2015a; 2015b). En todo caso aínda que a magnitude da resposta pode 
variar entre especies, as causas principais que conducen á súa degradación 
son as mesmas (atenuación da luz incidente por turbidez, hipersedimentación, 
epifitismo…) e o principal efecto é a perda progresiva da superficie da pradería, 
previa diminución do tamaño e da densidade dos feixes.

 O grao de exposición das praderías de fanerógamas mariñas a efluentes 
urbanos ou de granxas piscícolas pode evidenciarse mediante a medida 
de isótopos estables ( Lepoint et al., 2004; Machás, 2007; Cabaço et al., 
2008), que poden ser utilizados como marcadores do grao de alteración 
observado. Deste xeito comprobouse que o alcance espacial dos residuos 
disoltos pode ser da orde de quilómetros, aínda que a esas distancias non 
se observaron alteracións na estrutura e dinámica poboacional da pradería 
(Aguado-Giménez et al., 2007b; Ruiz et al., 2010), pero ata os 1000 m de-
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Pradaría dominada por Zostera nolti. Foto: J. Cremades.

É común observar pescadores de cana nas proximidades dos emisarios das granxas.  
Carballeira et al. (2021).

tectáronse efectos perniciosos destes sobre a taxa de crecemento (Marbà 
et al., 2006). 

O interés biolóxico e económico das costas sedimentarias ou praias 
reside no seu uso como áreas recreativas e de explotación de recursos 
comerciais, ámbolos dous con especial significado en Galicia. As praias 
galegas presentan gran diversidade de hábitats, en función da profundi-
dade, tipo de sedimento e exposición á ondada. As zonas inferiores das 
praias caracterízanse pola presenza de numerosas especies de macro-
fauna mariña pertencentes aos grupos de poliquetos, crustáceos e fun-
damentalmente moluscos. Nos areais intermareais e submareais pouco 
profundos de Galicia atópanse especies de alto valor comercial, como 
os moluscos das familias Veneridae e Cardiidae en praias protexidas, 
e da familia Donacidae en praias expostas. Por todo iso, son hábitats 
que deben estar suxeitos a maior vixilancia ambiental, tanto polos va-

lores estéticos (olores, residuos…) como polas especies protexidas e 
comerciais.

Resumindo, unha planificación e selección do sitio correcto unido a un pro-
cedemento de avaliación do impacto ambiental adecuado, debería deixar a 
estes hábitats sensibles á marxe da influencia dos cultivos. En todo caso, a 
existencia de hábitats con algunha figura de protección e que pola súa proxi-
midade estean expostos a un impacto potencial conduciría automaticamente 
á implementación dun dispositivo específico de monitorización. A adminis-
tración competente sería a encargada de establecer o tipo de vixilancia e 
ditaminar quen sería o responsable do seguimento.
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A cuberta permanente dos tanques de cultivo evita a depredación de peixes  
ou a introdución de patóxenos polas aves.

Efectos sobre as poboacións de peixes e aves

As granxas mariñas exercen un forte atractivo sobre todo para determina-
das especies de peixes e aves. Pódense considerar dispositivos de agre-
gación de peixes (fish aggregation devices, FAD) ao aumentar significativa-
mente o tamaño de determinadas poboacións na súa contorna (Dempster 
et al., 2005; Grigorakis y Rigos, 2011; IUCN, 2007; Machias et al., 2004, 
2005). Desde esta perspectiva as granxas poderían afectar positivamente 
a algunhas poboacións de peixes silvestres poden minimizar o impacto das 
granxas, ao reducir a carga contaminante a través do consumo de parte da 
carga orgánica liberada (Katz et al., 2002; Vita et al., 2004).

O aumento das poboacións de peixes silvestres preto dos emisarios 
pode ser un aliciente para a pesca recreativa ou artesanal. Con todo, o 
consumo humano de peixes silvestres alimentados de xeito inadecuado 
(v.g. a partir de restos de penso medicado das verteduras) e sen a co-
rentena que debe terse en conta, débese regular a pesca nas inmedia-
cións das granxas por razóns de saúde pública. Existen tamén razóns 
ecolóxicas que esixen a limitación da pesca na contorna das granxas. 
Ao ser súper-atractores, a extracción sen control de peixes na contorna 
inmediata repercute nunha área moito máis ampla, pois a medida que 
se reducen as poboacións próximas ao emisario se provoca un baleiro 
ecolóxico que atrae ás poboacións veciñas e así sucesivamente. 

Pola contra, se se evitara a extracción na contorna das granxas, dese-
ñando áreas de protección en función da carga e da dirección de disper-
sión dos residuos, conseguiríase evitar problemas sanitarios potenciais 
e que as granxas actúen como puntos de exportación, por aumento da 
densidade e a competencia entre as poboacións atraídas, axudando 
á recolonización ou reposición de áreas lindeiras sobreexplotadas. Un 
exemplo, é o caso de Os Miñarzos (figura 3.2), a primeira Reserva de 
Interese Pesqueiro creada no 2007 (DOG núm. 188, do 08.05.2007) na 
costa atlántica da península Ibérica (Lira-Carnota, A Coruña) (Pérez de 
Oliveira, 2013; Fernández-Vidal e Muíño, 2014). O principal obxectivo 
da reserva é a recuperación e conservación das poboacións de espe-
cies explotadas, mellorando a sustentabilidade do ecosistema mariño, 
onde é doado observar densidades elevadas de diferentes especies de 
muxes, lábridos ou espáridos no entorno da piscifactoría mariña insta-
lada en terra que verte dentro da reserva. 

En canto ao posible impacto debido a fugas accidentais de peixes deste 
tipo de instalacións é desprezable fronte ás de granxas instaladas en 
gaiolas. Tamén é practicamente nula a atracción de aves acuáticas, 
esencialmente gaivotas e corvos mariños, debido a que os tanques de 
cultivo están cubertos permanentemente, o que evita a depredación de 
peixes cultivados ou a introdución de patóxenos (v.g. vía feces) nas 
instalacións.
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Efectos dos compostos químicos manexados en maricultura

Os estudos sobre o impacto das piscifactorías mariñas céntranse no efecto 
dos residuos orgánicos (disoltos, coloides ou particulados) pero existen ou-
tros tipos de impactos, menos coñecidos pero que é necesario vixiar, como 
son os derivados do uso de compostos químicos. O uso de produtos quí-
micos en maricultura está amplamente recoñecido (FAO, 2010; GESAMP, 
1997) sobre todo nos cultivos intensivos. O principal problema dos produtos 
químicos usados en acuicultura reside na escasa información dispoñible e 
falta de control do seu emprego. De todos os produtos é importante destacar 
os antibióticos, os desinfectantes e os anti-incrustantes (antifouling) polas 
cantidades usadas, o modo de administralas, pola súa toxicidade directa ou 
das substancias derivadas deles. Afortunadamente, cada vez é menor o uso 
de antibióticos e doutros compostos perigosos, grazas ao desenvolvemento 
de vacinas, probióticos e alternativas naturais aos anti-incrustantes (Bondie 
y Wolf, 2013; Gatesoupe, 2000; Rodgers, 2009).

En Europa están permitidos oito antibióticos: Amoxicilina, Florfenicol, Flume-
quina, Acido oxolínico, Oxitetraciclina, Sarafloxacina, Sulfadiazina e Trimeto-
prima. A cantidade de antibióticos liberada ao medio depende da técnica 
de subministración utilizada: adición ao alimento, inxección ou inmersión. O 
incorrecto aproveitamento dos antibióticos supón importantes perdas eco-
nómicas para as empresas acuícolas e aumenta as cantidades liberadas ao 
medio. Aínda así, estímase que máis do 75 % dos antibióticos administra-
dos a peixes cultivados en gaiolas son liberados ao medio, onde a súa per-
sistencia é moi variable dependendo do tipo de antibiótico, das condicións 
ambientais e da matriz na que se atope (Armstrong et al., 2005; Lalumera 
et al., 2004). Os antibióticos son excretados sen ser metabolizados ou son 
liberados como metabolitos activos que poden provocar a aparición de pató-
Xenos resistentes (Sorum e L’ Abée- Lund, 2002). Observouse desenvolve-
mento de resistencias bacterianas e alteracións da comunidade bacteriana 
do sedimento, efectos sobre produtores primarios e sobre consumidores. 
Estes efectos varían en función do tipo de antibiótico, as súas mesturas e 
interaccións, das características do medio, do grao e tempo de exposición, 
da especie receptora, etc. En consecuencia, é necesario seguir investigando 

para protexer o medio e a saúde humana dos produtos químicos, estudar 
a acumulación de antibióticos (en peixes cultivados e outros organismos, 
incluídos o home), os efectos potenciais derivados da exposición dos traba-
lladores ao manipular os antibióticos durante a preparación e distribución do 
alimento… Para poder establecer un plan de vixilancia global primeiro hai 
que obter información e deseñar un plan de vixilancia específico para cada 
escenario singular (Burridge et al., 2010).

Os desinfectantes e compostos terapéuticos, usados para o tratamento 
ou prevención de parasitos, virus, fungos e infeccións bacterianas, poden 
ser administrados no alimento ou tamén por inmersión. Entre os compostos 
máis comunmente utilizados están: desinfectantes (v.g. iodóforos, derivados 
clorados) utilizados na desinfección da auga, de estruturas e maquinaria; 
peróxido de hidróxeno e formalina, para o tratamento de parasitos externos, 
bacterias e fungos; e insecticidas (v.g. benzoato de emamectina, teflubenzu-
ron, ivermectina, azametifos).

A utilización destes compostos supón un risco ambiental porque en parte 
poden ser liberados ao medio directamente. A súa persistencia é moi varia-
ble desde horas na auga a meses no sedimento, dependendo de factores 
ambientais como temperatura, pH, osíxeno disolto, intensidade lumínica, ac-
tividade microbiolóxica… (Gräslund e Bengtsson, 2001; Telfer et al., 2006). 
Unha vez no medio, poden producir efectos tóxicos a especies planctónicas 
e bentónicas, afectando especialmente á flora bacteriana (principais respon-
sables da mineralización de carbono orgánico) e aos organismos asociados 
a esta, v.g. esponxas mariñas (Beveridge, 2004; Burridge et al., 2010; Haya 
et al., 2001; 2005; Schmidt et al., 2006). 

Os compostos antiincrustantes (antifouling) aplicáronse a estruturas (v.g. 
emisarios) para impedir a colonización de superficies mergulladas por orga-
nismos mariños. Os anti-incrustantes son tóxicos que poden actuar sobre 
organismos non diana (Burridge et al., 2010; IUCN, 2007). Debido ao seu 
alto perigo algúns compostos como o tributilestaño (TBT), xunto cos seus 
derivados, foron prohibidos pola Organización Marítima Internacional ( IMO). 
Actualmente os anti-incrustantes baseados no cobre son os máis utilizados 
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a pesar de que seguen sendo tóxicos para diversidade de organismos, pero 
supoñen un risco menor, especialmente nos cultivos en terra (Nash et al., 
2005; Nehring, 2001). 

Nos pensos utilizados en acuicultura pódense atopar trazas de diferentes 
metais e metaloides, aínda que algúns tamén forman parte doutros compos-
tos, como antibióticos e anti-incrustantes. En xeral, As, Cd, Cr, Cu, Hg, Ni, Pb 
son os elementos comunmente relacionados coas prácticas acuícolas (Abe-
be et al., 2004; Dean et al., 2007; Rey-Asensio et al., 2010; NOFIMA, 2016). 
Con todo, non se atoparon bioacumulacións significativas en macroalgas 
expostas ás verteduras de granxas mariñas instaladas en terra no litoral 
galego (Carballeira, 2013; Rey-Asensio et al., 2010). Igualmente, Sutherland 
et al. (2019) estudan o efecto das actividades acuícolas sobre os parques de 
cultivo de moluscos bivalvos e atopan no sedimento que as concentracións 
de Zn e Cu, elementos utilizados como marcadores específicos da acuicul-
tura derivados da composición do alimento e de substancias antifouling, non 
superaron o nivel de fondo normal. Tampouco observaron cambios no índice 
de condición dos bivalvos dominantes.

Ademais de metais e metaloides, nos sedimentos baixo gaiolas detectáron-
se outros tipos de contaminantes a niveis traza (v.g. PAH, PCB, dioxinas, 
DDT), sendo considerados os seus potenciais efectos de forma moi variable, 
desde desprezables a moi serios (Phillips, 2005; NOFIMA, 2016).

A diversa natureza química destes compostos, as dificultades analíticas en 
matrices biolóxicas, o descoñecemento da súa ecotoxicidade sobre todo en 
mesturas complexas, a interacción cos factores ambientais e a variedade de 
especies que poden ser potencialmente afectadas dificultan a avaliación do 
risco ambiental que o seu uso supón. A cuestión pódese complicar máis se 
consideramos efectos indirectos moi sutís, como o caso comentado antes 
sobre a perturbación das esponxas a traves da flora bacteriana asociada 
dalgunhas especies. Con todo, nalgúns estudos exponse a posibilidade de 
cultivos multitróficos debido ao maior crecemento de certas esponxas na 
contorna de gaiolas mariñas, sendo parte do fouling que coloniza as estrutu-
ras (Baquiran e Conaco, 2018; Gokalp et al., 2019). Outro exemplo dánnolo 

as algas mariñas, como as Ulvaceas, que son importantes para manter a 
biodiversidade local e que albergan unha rica diversidade de bacterias epífi-
tas con funcións reguladoras do seu crecemento e desenvolvemento morfo-
lóxico. A asociación do microbioma coa alga dá lugar a un holobionte do que 
depende a súa capacidade competitiva. Os contaminantes poderían alterar 
os sinais apropiados derivados das bacterias e converter células xerminais 
das algas en colonias de células indiferenciadas anormais. Con todo, tamén 
pode ocorrer o contrario, como que os insumos dun sistema piscícola son 
capaces de restaurar completamente o crecemento normal e a morfoloxía 
da macroalga (Ghaderiardakani et al., 2019). 

Para coñecer con precisión a magnitude dos efectos dos efluentes sería 
necesario expoñer a realización de investigacións profundas dentro de plans 
de vixilancia específicos para cada escenario. Mentres tanto, a forma máis 
eficaz de evitar ou minimizar riscos consiste en levar a cabo unha adecuada 
formación dos piscicultores e facer o mellor uso posible deste tipo de com-
postos (Costello et al., 2001).
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IV. 
Importancia da 
selección do 
sitio e da xestión 
nos impactos 
ecolóxicos



“ “Unha selección do sitio ambientalmente adecuada  
e lonxe de hábitats de interese ecolóxico,  
unida a unha boa xestión, son as mellores  

ferramentas para previr ou minimizar  
os efectos ambientais negativos  

deste tipo de instalacións.
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Vista panorámica dunha piscifactoría mariña instalada en terra na zona litoral de Galicia.

Os ecosistemas acuáticos do mundo teñen un elevado nivel de bio-
diversidade, tanto desde o punto de vista estrutural como funcional. 
Unha rede vital de miles de especies interconectadas que apoian a 

pesca e a acuicultura, contribuíndo así ao progreso nutricional, económi-
co, social, cultural e recreativo das poboacións humanas ( FAO, 2018). O 
mantemento da biodiversidade é esencial para lograr os obxectivos dos tres 
alicerces da sustentabilidade: ambiental, social e económico. Unha erosión 
da biodiversidade non só afectaría á estrutura e á función dos ecosistemas 
senón que tamén reduciría o potencial dos devanditos sistemas para adap-
tarse a novos desafíos como o crecemento demográfico e o cambio climá-
tico. Nos últimos decenios, a función que desempeña a biodiversidade no 
apoio a unha serie de servizos ecosistémicos fundamentais adquiriu unha 
atención crecente (Beaumont et al., 2007).

Importancia da selección do sitio

 Desde un enfoque ecosistémico, un dos principais desafíos para o desen-
volvemento sustentable da acuicultura é a repartición de auga, terra e outros 
recursos con usos alternativos, como a pesca, a agricultura e o turismo. A 
ordenación do territorio para a acuicultura, incluída a zonificación, a selec-
ción dos sitios e o deseño das zonas de ordenación da acuicultura, debe 
considerar o equilibrio entre os aspectos sociais, económicos, ambientais e 
de gobernabilidade das comunidades locais e o desenvolvemento sustenta-
ble. Aínda que moitas das preocupacións sociais e ambientais que rodean 
os impactos derivados da acuicultura poden ser abordadas a nivel da granxa 
individual, a maioría dos impactos son acumulativos. Os impactos poden ser 
insignificantes cando se considera unha granxa en particular, pero poden 
ser moi significativos cando varias granxas ou outro tipo de actividades se 
atopan na mesma área. Por iso, o proceso de ordenación do territorio debe 
contemplar, por unha banda, a zonificación da acuicultura (definir zonas am-
plas adecuadas para as súas actividades ou mesturas de actividades) e a 
selección do sitio (identificar os lugares máis apropiados para o desenvolve-
mento individual dunha granxa dentro de cada zona). O que aquí nos ocupa 
é a selección do sitio ou proceso polo cal os atributos biofísicos dun sitio 
prospectivo se comparan coas necesidades dos organismos cultivados e o 

funcionamento adecuado das granxas de acuicultura. A pobre selección de 
sitios é unha causa importante de fracaso no desenvolvemento da acuicultu-
ra dunha rexión (Aguilar-Manjarrez et al., 2017) 

O consumo de alimentos xera unha serie de reaccións metabólicas, que teñen 
como resultado, maioritariamente, formar e eliminar materia orgánica particu-
lada, amonio, fósforo e dióxido de carbono, que poden dar orixe a déficits de 
osixenación, procesos de eutrofización e tóxicos (Cao, 2007; Hixson, 2014). 
O feito de que non haxa unha acuicultura libre de consecuencias significa que 
hai unha necesidade básica de determinar a capacidade de carga ecolóxica, 
é dicir, a capacidade asimilativa dos refugallos sen causar efectos prexudiciais 
do medio receptor. A avaliación da capacidade de carga ecolóxica baséase na 
aplicación de criterios de calidade ambiental que non poden ser superados 
cando a acuicultura se inclúe no sistema. Para avaliar a capacidade de carga 
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Tanques con rodaballos nunha piscifactoría mariña instalada en terra na zona litoral. Foto: C. Carballeira.

Coa tecnoloxía actualmente dispoñible, é moi aventurado realizar en Galicia acuicultura en mar aberto 
pola súa alta enerxía. Foto. J. Cremades.

do sistema é necesario ter en conta a carga vertida (v.g. materia orgánica di-
solta e particulada e outros produtos químicos) e as características do medio 
receptor (v.g. profundidade, hidrodinamismo, actividade biolóxica). A natureza 
multifactorial da capacidade ecolóxica dificulta a súa avaliación de forma teó-
rica e é necesaria a toma de mostras previa á súa instalación. A capacidade 
de carga correspóndese coa produción máxima permitida e o tipo do cultivo, 
limitada principalmente polas condicións ambientais propias da zona e a con-

sideración doutras fontes de contaminación puntuais ou difusas (v.g. EDAR, 
actividade agraria, desembocadura dun leito fluvial…) que concorren nun es-
pazo físico determinado.

En moitos países o aumento da produción acuícola está limitado pola capa-
cidade das augas costeiras de asimilar o impacto ambiental e polo incremen-
to da presión polas interaccións con outros usos (i.e., turismo, recreo, trans-
porte). En base a criterios operativos, a FAO (Kapetsky et al., 2013) expón a 
necesidade de incrementar a transferencia da produción acuícola cara aos 
sistemas en mar aberto en detrimento dos costeiros. Desta xeito, preténdese 
aumentar cualitativamente a capacidade global de produción de alimento, 
diminuír as interaccións con outros usos do litoral, facilitar a dispersión dos 
residuos xerados e distanciar as zonas de produción das biocenoses mari-
ñas sensibles. O obxectivo final é conseguir unha maior aceptación social 
e asegurar a sustentabilidade da maricultura a longo prazo. Coa tecnoloxía 
dispoñible, é moi aventurado realizar en Galicia acuicultura en mar aberto 
pola súa alta enerxía, de maneira que a localización das piscifactorías en 
gaiolas queda relegada ás augas do interior da liña de costa (i.e., nas rías) 
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Ademais das correntes mariñas, gravitacionais e radiacionais, na banda 
costeira a circulación das augas depende de fenómenos rexionais e locais. 
Isto condiciona a capacidade dispersiva do medio debido á gran variabilida-
de espacial e temporal dos fenómenos mariños susceptibles de desenvol-
verse na zona costeira. Desafortunadamente, o coñecemento destes fenó-
menos a pequena escala é escaso, non podendo extrapolarse a información 
obtida en sitios máis ou menos próximos, porque as correntes tamén son 
afectadas por particularidades locais. Así, a influencia dos ventos sobre a 
circulación mariña en superficie pode variar segundo sexa a súa velocidade 
e traxectoria (paralelo ou perpendicular á costa e procedente do mar ou de 
terra). A batimetría e morfoloxía da costa poden afectar á óptima disper-
sión dos residuos debido á proximidade e reducida profundidade da auga 
onde habitualmente se sitúan os emisarios destas granxas, que mesmo ver-
ten directamente na franxa intermareal. Por todo iso, é necesario realizar un 
estudo minucioso das características físicas do sitio antes de proceder ao 
deseño dunha granxa.

Resumindo, para evitar efectos non desexables é necesario a priori dispoñer 
dunha boa estima da capacidade dispersiva do medio porque vai supedi-
tar o tamaño da granxa, do mesmo xeito que a localización doutros efluentes 
na súa proximidade, xa que é o conxunto o que non debe pasar a capacida-
de de acollida do medio. 

A pegada ambiental da maricultura é un obstáculo importante para a ex-
pansión desta agroindustria, sendo unha das limitacións económicas adi-
cionais os altos custos do tratamento de efluentes (Guttman, 2019). Un 
dos aspectos que poderían axudar a reducir os impactos potenciais é a 
implementación de sistemas multitróficos integrados (IMTA, Integrated 
Multi-trophic Aquaculture) ou a construción de biofiltros. Os compostos ni-
troxenados como o amoníaco, o nitrato e o nitróxeno orgánico disolto son 
os principais compoñentes dos efluentes dos estanques de peixes mariños 
e estes compostos tamén se consideran as principais fontes de nitróxeno 
para as algas. Os IMTA son capaces de reducir parte da carga de nutrien-
tes e de materia orgánica liberados polas especies cultivadas, o que redun-
da nunha mellora da calidade do ecosistema receptor, ao mesmo tempo 

aumentando a probabilidade de que se produzan interaccións con outros 
usos do litoral e o risco de afectación a poboacións e comunidades sensibles 
ou de interese ecolóxico. 

Mentres tanto, unha alternativa tecnoloxicamente ben desenvolta en Gali-
cia é a construción de granxas mariñas instaladas en terra na zona litoral. 
O Plan Estratéxico 2014-2020 de Galicia (ESGA, 2015) recoñece catro 
zonas para as actividades acuícolas: Marítima, Marítimo-Terrestre, Parte 
litoral da zona terrestre e Parte interior da zona terrestre. Actualmente, 
as granxas mariñas instaladas en terra sitúanse na parte litoral da zona 
terrestre. Nesta zona o ESGA pretende estimular o desenvolvemento de 
piscifactorías mariñas, que se complementarían con actividades de cría e 
engorde de moluscos ou outros organismos mariños. Ademais, para o bo 
desenvolvemento da acuicultura prevé realizar unha planificación secto-
rial con carácter integral. Entre os plans previstos está o Plan Director de 
Acuicultura do Litoral (PDAL) cuxo obxectivo fundamental é delimitar, con 
carácter xeral e desde o punto de vista científico, os distintos criterios que 
fagan compatibles o desenvolvemento da acuicultura coa conservación 
dos valores ambientais e sociais do noso litoral. Os criterios para ter en 
conta son: eficiencia, sustentabilidade, calidade ambiental e paisaxística. 
Entre os obxectivos específicos están: enumerar as condicións mínimas 
que deben cumprir as zonas da costa nas que se poida desenvolver un 
proxecto de acuicultura intensiva en zona terrestre, e fixar os criterios de 
compatibilidade do proxecto coas características ambientais, naturais, pai-
saxísticas e as súas figuras de protección. De aí deriva a necesidade de 
incorporar ao PDAL unha serie de estudos territoriais que permitan deter-
minar as zonas aptas para realizar acuicultura en Galicia. Gillibrand et al. 
(2002) clasifican as áreas en tres categorías discretas que definen a súa 
aptitude con respecto ao desenvolvemento da acuicultura en función do 
incremento de nutrientes e índices de impacto bentónico. 

A parte da compatibilidade con outros usos, para minimizar o impacto am-
biental das granxas mariñas instaladas en terra sobre o medio acuático 
débense localizar a priori en costas de semi a moi expostas, con ondada 
enérxica, afectadas por correntes e ventos fortes e cunha batimetría apta. 
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Figura 4.1. Sistemas multitróficos integrados (IMTA) dentro (indoor) ou fora (outdoor) dunha 
piscifactoría mariña instalada en terra na zona litoral. (Carballeira et al., 2021)

que se obtén un beneficio económico secundario e se mellora a imaxe 
social da acuicultura (Barrington et al., 2010). Cada día aumenta o número 
de especies, comerciais ou non, asociadas aos IMTA. Os organismos máis 
comunmente utilizados son as macroalgas, para a absorción de compos-
tos en disolución, principalmente dos xéneros Laminaria, Ulva, Porphyra 
e Gracilaria; entre os filtradores, para o consumo de material particulado, 
están moluscos (mexillóns, ameixas e ostras) e poliquetos pola súa alta 
capacidade de filtración e biorremediación, aínda que tamén se utilizan 
holoturias, ourizos, lagostas ou outros peixes (Neori et al., 2004; Pearson y 
Black, 2001; Wu, 1995). Os sistemas multitróficos poden ser desenvoltos a 
diferentes escalas, desde unidades simples a grandes instalacións. Se se 
desenvolven con especies nativas ademais de mellorar a sustentabilidade 
do cultivo, o risco ecolóxico potencial asociado á actividade é moi baixo. 
No caso das granxas mariñas instaladas en terra na zona litoral póden-
se dispoñer os IMTA dentro (indoor), como cultivos acuapónicos, ou fóra 
(outdoor) das instalacións (figura 4.1). Os outdoor requiren a instalación de 
dispositivos localizados na auga libre (v.g. bateas, longline) na dirección 
da corrente dominante a partir do emisario. Esta é unha opción de manexo 
complexa e que ademais pode estar limitada a períodos concretos. Por 
exemplo, aos períodos menos dinámicos, pola forte enerxía do mar nas 
nosas costas expostas que poden poñer en perigo os dispositivos, ou por 
limitacións fisiolóxicases como é o caso de L. saccharina capaz de aguan-
tar fortes ondadas, mais só se pode cultivar no inverno. Tamén se poden 
amortecer os efectos instalando nichos artificiais pero sen aproveitamento 
económico. Pola contra, os indoor son de xestión menos complexa e máis 
eficaz, pódense utilizar temporalmente ou permanentemente nos mesmos 
tanques que o cultivo principal ou construír tanques especiais para asegu-
rar o óptimo crecemento de cada unha das especies seleccionadas para 
implementar no IMTA asociado á granxa. Os indoor poden axudar a cum-
prir a normativa de control das verteduras, combinando a redución da car-
ga do cultivo principal a medida que se transforman os tanques excedentes 
en IMTA indoor. Ademais, os dispositivos de valorización internos (cultivos 
hidropónicos ou biofiltros) poden ser illados temporalmente para evitar pro-
blemas asociados á realización de tratamentos dos peixes ou de limpeza 
das súas instalacións. Se deseñamos biofiltros eficientes capaces de reter 
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Figura 4.2. Deseño experimental dun biofiltro emparellado de ulva- perifiton para a eliminación de 
formas de N oxidadas dos refugallos de peixes. O sistema consta de tres tanques de cultivo de 

peixes (A), fornecidos con auga fresca ( B) a unha taxa de renovación diaria do 50%. Os efluentes 
dos estanques de peixes transfírense primeiro a un estanque de sedimentación ( C). Unha porción da 
auga superior deste estanque enriqueceuse con nutrientes dun tanque de reserva (D) e transferiuse 
aos biofiltros (E), cada un dos cales consiste nun biofiltro de ulva augas arriba ( F) e un biofiltro de 

perifiton augas abaixo (G). Tomado de Gutman et al. (2019).

parte da carga nitroxenada non só diminuímos o impacto ambiental ligado 
á eutrofización do medio receptor, senón que a materia orgánica fotosinte-
tizada é rica en proteínas e aceites e pode ser reciclada como alimento ou 
combustible. Está demostrado que o crecemento das algas e o contido de 
proteínas baixo os efluentes da maricultura son superiores aos obtidos con 
auga de mar limpa e enriquecida con fertilizantes. As algas mariñas utiliza-
das como biofiltros, unha vez cultivadas poden ser integradas nunha dieta, 
como alimento para macroalxívoros (v.g. abalón, ourizos de mar, camaróns 
e peixes), aumentando a rendibilidade xeral dos sistemas IMTA. Tamén 
se propuxeron como unha fonte de ingredientes funcionais de alimentos, 
produtos farmacéuticos e cosméticos (Ditchburn e Carballeira, 2019). Ade-
mais da reciclaxe dos refugallos en biomasa útil, os biofiltros baseados en 
algas presentan outras vantaxes fronte aos biofiltros bacterianos, como 
son a osixenación da auga ou o equilibrio do pH (Shpigel, 2019). Neste 
sentido, Guttman et al. (2018; 2019) deseñaron un biofiltro emparellado 
de Ulva- Perifiton e expuxérono a varias cargas de amoníaco e nitrato, 
as principais formas de nitróxeno nos efluentes dos estanques de peixes 
(figura 4.2). O biofiltro de perifiton é relativamente económico e baséase 
no desenvolvemento natural dunha comunidade biolóxica complexa que 
inclúe detritos e representantes de diferentes grupos tróficos (microalgas, 
bacterias, fungos, protozoos, zooplancton e pequenos invertebrados) que 
colonizan o substrato artificial mergullado e exposto á luz e aos nutrientes 
do efluente. Estes biofiltros melloran a efectividade na captura de N ao 
sumar a eliminación do N- amoniacal polas algas mariñas seguido da do 
N-nitrato polo perifiton. O biofiltro emparellado conseguiu unha eliminación 
case total do N- amoniacal (97%) e moi eficiente do N-nitrato (67%), para 
cargas dos efluentes de estanques de peixes por baixo de 2 e 4 g N m− 2d− 1 
de N-amoniacal total e de N-NO3, respectivamente. 

Sen ningunha dúbida, os sistemas de cultivo mariños IMTA instalados en 
terra con circuítos pechados son a opción de futuro por ser teoricamente 
a máis respectuosa co medio e, neste caso, a rexión galega podería posi-
cionarse de forma importante no sector ao ser pioneira en cultivos mariños 
intensivos en terra que poderían ser adaptados ao policultivo (Cremades et 
al., 2011; Freitas et al., 2016). 

Importancia da xestión

Unha selección do sitio ambientalmente adecuada e lonxe de hábitats de 
interese ecolóxico unida a unha boa xestión son as mellores ferramentas 
para previr ou minimizar os efectos ambientais negativos deste tipo de ins-
talacións. Unha boa xestión da granxa implica utilizar as mellores técnicas 
dispoñibles en acuicultura e esixir o cumprimento de códigos de boas prác-
ticas acuícolas, fundamentalmente sobre as técnicas de alimentación, o 
uso de compostos bioactivos e a posibilidade de introdución ou transferencia 
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Laminaria extraída dun cultivo multitrófico. Foto de J. Cremades.
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“ “Os bivalvos mariños, que extraen materia orgánica  
para o crecemento, e as algas mariñas, que medran 
mediante a fotosíntese e a absorción de nutrientes 

disoltos, ao cultivarse na mesma instalación ou zona 
de vertedura, achegan beneficios á contorna grazas 
á eliminación ou redución dos refugallos procedentes 

do cultivo de peixes carnívoros. Nas actividades de 
zonificación e planificación para o desenvolvemento  

da acuicultura aléntase o cultivo de especies  
extractivas nos mesmos emprazamentos dedicados  
á maricultura de especies alimentadas (FAO, 2018).

ao medio de especies exóticas, organismos xeneticamente modificados, po-
liploides, patóxenos ou parasitos, polos posibles impactos ecolóxicos, xe-
néticos, económicos e para a saúde humana que puidesen orixinar. Neste 
último caso, como os impactos negativos que se poden xerar son difíciles 
de predicir, vixiar e máis difíciles ou imposibles de reparar, estableceranse 
controis estritos e certificacións claras das importacións e dos vectores. Nas 
prescricións de control sempre se esixe manter ao día o libro de explota-
ción. Este rexistro debe estar a disposición da inspección das instalacións 
e do servizo de vixilancia das augas. O libro debe reflectir de maneira preci-
sa todas as prácticas realizadas: biomasa en stock, variacións de biomasa 
(entradas-mortalidades-saídas), cantidades de alimento distribuídas e a súa 
composición, tratamentos veterinarios, utilización de produtos anestésicos, 
produtos químicos, desinfectantes, etc. 

No marco da xestión ambiental, a ESGA contempla a necesidade de elabo-
rar guías de boas prácticas da xestión dos establecementos de acuicultura 
co obxecto de favorecer a incorporación de novas tecnoloxías e procesos 
aplicados á práctica da acuicultura no contexto dunha aposta decidida pola 
calidade e innovación do sector e pola sustentabilidade ambiental. As guías 
serán fundamentalmente prácticas, de fácil manexo e accesibles, pois non 
se trata de elaborar documentos impositivos se non propositivos. Unha boa 
xestión axudará a minimizar a percepción negativa que ten parte da socie-
dade da acuicultura intensiva, sobre todo en Galicia.
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e zonas do medio 
a considerar nos 
plans de vixilancia 
ambiental



“ “Para facilitar a vixilancia ambiental do ecosistema 
receptor é conveniente restrinxir o estudo dentro duns 
límites espaciais definidos. O obxectivo principal de 

establecer unha zona  regulatoria é xestionar a carga e 
a calidade da auga dos efluentes, para reducir o máximo 

posible o seu impacto ambiental.
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Wang et al. (2020) na súa recente revisión sobre a caracterización, o 
transporte e as ferramentas actuais de modelado e xestión asocia-
das cos efluentes liberados pola acuicultura mariña, indican que o 

marco  regulatorio aínda está atrasado en moitos países mesmo cunha  ma-
ricultura relevante. Destacan particularmente a falta de criterios consistentes 
para a definición de zonas de mestura  regulatorias e de estándares ambien-
tais asociados para a calidade da auga e os impactos biolóxicos, a pesar de 
que devanditos criterios son necesarios para promover o desenvolvemento 
dunha acuicultura sostible.

Os compartimentos do medio susceptibles de alteración polos cultivos mari-
ños son o sistema peláxico e o bentónico. Os efectos sobre o sistema peláxi-
co derívanse fundamentalmente do enriquecemento en nitróxeno, o principal 
factor limitante da produción primaria no medio mariño, e do aumento da tur-
bidez. Aínda que, como se comentou anteriormente, o alcance dos efectos 
observables na columna de auga en costas altamente dispersivas redúcese 
á zona próxima ao emisario. O sistema bentónico é o que en principio pode 
verse máis afectado e, por iso, háselle de prestar maior atención, sobre todo 
aos organismos e comunidades que habitan a zona intermareal a sotavento 
do emisario. Indubidablemente, se se sospeita que as verteduras puidesen 
afectar a poboacións ou hábitats sensibles e de elevado valor ecolóxico ou 
comercial presentes nas proximidades a súa vixilancia ha de ser prioritaria. 

Ademais destes compartimentos ecolóxicos, a nivel operativo, para facilitar 
a vixilancia ambiental do ecosistema receptor é conveniente restrinxir o es-
tudo dentro duns límites espaciais definidos, tales como: zona de influencia 
potencial ( ZIP), zona de mestura ( ZM) e zona de efectos permitidos ( ZEP). 

Zona de influencia potencial (ZIP)

Unha das primeiras cuestións que se expoñen nun PVA é determinar a ex-
tensión e a forma da área a vixiar, é dicir, ata onde se podería observar 
algún efecto. A zona de influencia potencial ( ZIP) pódese considerar como: 
a distancia ao foco da vertedura a partir da cal non se percibe –de maneira 
significativamente diferente ao control- efecto ecolóxico algún atribuíble ao 

efluente. A ZIP vén determinada polo alcance máximo dos efectos potenciais 
da carga contaminante. Por exemplo, a toxicidade potencial, describe a 
capacidade teórica que teñen os contaminantes verteduras de ser incorpo-
rados polos organismos e provocar un dano. A toxicidade potencial pode ser 
estimada a partir da análise dos compostos presentes no efluente, da súa 
acumulación no medio (auga e sedimento) ou en organismos recollidos a 
distancias crecentes do emisario (Carballeira et al., 2012 b; Rey-Asensio et 
al., 2010). Tamén se poden tratar desta forma os posibles efectos dos nu-
trientes, aínda que estes sexan activadores do crecemento dos autótrofos, 
tamén poden degradar o medio (eutrofización). Desenvolvéronse numerosos 
modelos dirixidos que consideran o cálculo de volumes e tipo de residuos 
producidos ata a avaliación da súa dispersión e a simulación do impacto. 
Con todo, estes modelos son fiables na medida en que os datos de base que 
os alimentan tamén o sexan. Desafortunadamente, a variabilidade e comple-
xidade dos procesos implicados reducen en gran medida a dispoñibilidade 
de datos limitando a aplicación e a fiabilidade dos modelos. Habitualmente, 
os modelos ou as súas simplificacións só se utilizan na etapa pre-operativa 
(EsIA) para dispoñer dalgunha estima da área de influencia potencial. Pero 
unha vez que a actividade acuícola comeza o sensato é facer medicións 
reais do grao de exposición aos residuos das granxas, utilizando para isto 
marcadores no medio ou organismos. Como marcadores, utilízanse maiori-
tariamente nutrientes ou microcontaminantes específicos segundo a nature-
za da fonte. Neste sentido os sinais isotópicos determinados en mostras do 
sedimento superficial, en material en suspensión ou en organismos sésiles, 
como macroalgas ou moluscos, permite de maneira precisa e relativamente 
económica vixiar o alcance máximo da área de influencia e a súa evolución 
no tempo. O alcance máximo prodúcese cando non hai diferenzas significa-
tivas do marcador respecto ao control ou nun gradiente de dilución a partir 
da distancia en que o valor se mantén constante. Ademais, a determinación 
sistemática dun marcador de exposición, como o sinal isotópico do N (δ15N), 
que é un indicador temperán de impacto que permite tomar medidas antici-
padas para evitalo ou reducilo. Polo mesmo, como veremos máis adiante, 
considérase unha medida moi útil de vixilancia dos hábitats e especies, sen-
sibles ou protexidos, que puidesen verse afectados pola actividade acuícola 
(Carballeira et al., 2011b; 2013b; 2014).
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Exemplo de delimitación de ZEP e ZIP baseado no sinal isotópico δ15N detectado  
no bioensaio de crecemento de discos de macroalgas (ver figura 7.13).

Zona de Mestura (ZM)

Tamén pode interesar coñecer como se dispersan os residuos. O modo de 
dispersión dos residuos pódese caracterizar mediante o establecemento da 
zona de mestura (ZM). De maneira similar ás descargas de augas residuais 
no mar, a zona de mestura para o efluente dunha piscifactoría mariña insta-
lada en terra da zona litoral pódese definir como a área ao redor da planta 
de cultivo onde o efluente mestúrase fisicamente e dispérsase no ambiente 
circundante. A ZM pódese caracterizar como a distancia ou o radio que, 
máis ou menos, vai desde o foco da vertedura ao momento onde a mes-
tura pódese considerar completa. A ZM é a distancia media que vai desde 
o foco da vertedura ao momento onde a mestura se pode considerar com-
pleta. A ZM pódese asimilar á área da pluma dunha vertedura que pode ser 
delimitada pola isopleta para o 1% da concentración do efluente (Scroggins 
et al., 2005) ou ben considerar que se produciu a mestura completa dunha 
vertedura cando a variación de concentracións do parámetro considerado 
nunha sección transversal da pluma é menor do do 5 % (Ruza et al., 2007).

Os métodos tradicionais para monitorar a dispersión de augas residuais 
usan a mostraxe in situ de trazadores físicos ou químicos da auga (v.g. pH, 
turbidez, condutividade, nutrientes ou contaminantes en disolución). Estes 
métodos son laboriosos, consomen moito tempo, son onerosos e só pro-
porcionan un patrón xeneralizado da dispersión do efluente. Ademais, en 
contornas ben mesturadas o sinal dos marcadores pérdese rapidamente coa 
dilución, pero aínda que as variacións de parámetros físico-químicos sexan 
inapreciables as verteduras crónicas poderían seguir tendo efectos nega-
tivos con relevancia ecolóxica. En todo caso, só proporcionan unha vista 
instantánea da dispersión das augas residuais e da ZM, polo que son pouco 
representativos da capacidade dispersiva do medio, que pode ser temporal 
ou espacialmente moi variable (Gammons et al., 2011). Por tanto, é necesa-
rio dispoñer dunha técnica que poida proporcionar unha imaxe integrada da 
pluma de dispersión do efluente e que sexa o suficientemente sensible como 
para detectar diferenzas tenues nas concentracións de partículas, nutrientes 
ou contaminantes. Igual que para a determinación da ZIP, a variabilidade 
transversal das firmas de isótopos estables en organismos ou medio poden 

indicar o modo de dispersión do nitróxeno procedente das augas residuais 
(Udy e Dennison, 1997; Gartner et al., 2002; Robinson et al., 2015) e dar 
unha visión integrada da ZM.

Resumindo, a distribución e intensidade do sinal δ15N determinadas no me-
dio, pero sobre todo en organismos, permiten monitorizar tanto a degrada-



G U Í A PA R A A R E A L I Z A C I Ó N  D E  P L A N S  D E 
VIXILANCIA AMBIENTAL INTEGRADOS DE CULTIVOS 
MARIÑOS INSTALADOS NA ZONA TERRESTRE 
D A F R A N X A L I T O R A L D A C O S TA D E  G A L I C I A

91

ción ambiental (detectar as zonas quentes e a súa evolución temporal) como 
verificar a efectividade das medidas tomadas para a súa rehabilitación.

Zona de Efectos Permitidos (ZEP)

Os cultivos mariños, como calquera outra actividade produtiva, van deixar 
unha pegada no medio en que se desenvolven, polo que é conveniente 
coñecer o alcance espacial dos efectos que estas verteduras poidan oca-
sionar, co fin de delimitar a extensión da área que os recibe a un nivel 
de impacto asumible. Os valores límite de emisión (VLE) e as normas de 
calidade ambiental (NCA) establécense na zona de mestura (ZM) para 
contaminantes importantes presentes no efluente, que se aplican á cali-
dade da auga no punto de vertedura e dentro da contorna receptora, res-
pectivamente (EU Commission, 2007). Os VLE establécense de acordo 
coa capacidade de asimilación das augas receptoras para conseguir que 
as concentracións ambientais finais cumpran coas NCA despois de mes-
turarse nas augas receptoras (Bleninger e Jirka, 2011). En consecuencia, 
é necesario establecer unha zona de mestura regulatoria ou zona de 
efectos permitidos (ZEP) para definir unha fracción da ZM onde se po-
den exceder as NCA, que deben cumprirse estritamente fóra dela (SEPA, 
2019). Na ZEP pódese distinguir a zona de difusión inicial da zona de 
mestura secundaria (USEPA. 2014). A zona de difusión inicial é onde 
se produce o contacto coa auga receptora, onde ten a maior concentra-
ción o efluente no medio receptor. A zona de mestura secundaria cobre 
unha área máis extensa na que o efluente se mestura por turbulencia 
reducindo a carga significativamente ata alcanzar os niveis de protección 
esixibles de todo o corpo de auga afectada. A deterioración permisible da 
calidade da auga na ZEP non afecta a integridade do corpo de auga no 
seu conxunto e non hai letalidade para os organismos que pasan pola 
devandita zona.

É o que no contexto das interaccións entre acuicultura e medio ambiente 
coñecemos como Zona de Efectos Permitidos ou permisibles (ZEP). A ZEP 
pódese definir como: a área de fondo mariño e volume da masa de auga 
receptora onde a autoridade competente permítelles aos produtores unha 

lixeira alteración dos niveis de determinados indicadores ambientais que 
puidesen producir sobre o ecosistema un efecto negativo reversible. Os 
niveis son definidos polas normas de calidade ambiental e os indicadores 
son establecidos por grupos de expertos en base a estudos pilotos ou da-
tos existentes (Aguado et al., 2013). Asúmese que na ZEP o ecosistema 
receptor pode verse afectado polos residuos derivados do cultivo, pero 
non a súa resiliencia, é dicir, que non se produzan efectos significativos 
permanentes ou que o ecosistema non perda a súa funcionalidade. Así, o 
efecto na ZEP debe ser limitado e asumible. Pero coñecer o nivel dos efec-
tos permitidos non é suficiente, tamén é necesario delimitar a extensión do 
efecto. A extensión da ZEP axustarase á perturbación máxima aceptable 
da integridade do ecosistema receptor, que dependerá da intensidade do 
cultivo, das características das verteduras e da capacidade dispersiva do 
medio (Cromey e Black, 2005). A delimitación é complexa pois non existen 
modelos precisos para as granxas e nunca se desenvolveron de maneira 
específica para as granxas mariñas instaladas en terra da zona litoral.

Un xeito de delimitar a  ZEP sería considerar a priori unha distancia dada (ra-
dio determinado respecto ao emisario) axustada a cada granxa, a partir da 
cal non se poden alterar os parámetros  fisicoquímicos e biolóxicos máis aló 
das normas de calidade ambiental establecidas. Esta delimitación da ZEP é 
similar á utilizada nas concesións dos cultivos en gaiolas (Carballeira e Car-
balleira, 2018), é dicir, as modificacións permitidas non deben transcender 
máis aló dos límites da concesión, que ademais deben ser congruentes coa 
dimensión da granxa. Nos estados membros da UE, que deben cumprir coa 
Directiva Marco da auga, a ZEP fluctúa de 25 a 200 m para piscifactorías 
en gaiolas, aínda que a maioría inclúese no rango de 100 a 200 m de radio 
(Wang et al. 2020).

No caso de granxas instaladas en terra o radio da  ZEP debe considerar a 
carga dos efluentes, que, polo xeral, é proporcional á capacidade de pro-
dución da granxa, xestionada racionalmente baixo condicións tecnolóxicas 
avanzadas. O bombeo de auga supón un elevado custo económico para 
as granxas de forma que a carga piscícola é optimizada para aproveitar ao 
máximo o caudal de auga circulante. Está comprobado que dita relación é 
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análoga en todas as piscifactorías mariñas instaladas na parte litoral da zona 
terrestre de Galicia (ver figura 9.6). En realidade, como a extensión da  ZEP 
depende da capacidade de absorción do sistema receptor, esta capacidade 
é a que debe limitar a carga máxima dos efluentes, e á súa vez a produción 
máxima da granxa. En resumo, o obxectivo principal da ZEP é xestionar a 
carga e a calidade da auga dos efluentes, para reducir o máximo posible o 
seu impacto ambiental.

A delimitación da   ZEP identifica claramente o alcance espacial das res-
ponsabilidades dos produtores para co dominio público e tamén favorece a 
ordenación espacial e regulación da actividade. Se alcanzada a produción 
autorizada os efectos admitidos superan a  ZEP a empresa deberá redu-
cir o impacto reestruturando as súas instalacións (i.e., reducir a produción) 
ou modificando o sistema produtivo (v.g. mellorar a xestión, introducir inno-
vacións tecnolóxicas, instalar unha depuradora ou un   IMTA). É necesario 
lembrar, que as empresas produtoras ao ser beneficiarias dunha concesión 
administrativa de ocupación do dominio público adquiren certas responsabi-
lidades sobre estas concesións, incluídas as responsabilidades ambientais, 
o que facilita a tarefa administrativa do seguimento ambiental.

Como a parte litoral da zona terrestre de Galicia onde se poden localizar 
este tipo de granxas é moi limitada e potencialmente moi conflitiva con ou-
tros usos do litoral, é necesario estudar ou achegar información  robusta de 
cal deberá ser a ZEP para cada empresa. Igualmente, a propia execución 
do  PVA co tempo permitirá pescudar se a extensión da  ZEP estaba ben  
dimensionada ou debería modificarse. Máis adiante tratarase con detalle a 
determinación de extensión da  ZEP, pero en base aos datos obtidos nos 
estudos experimentais realizados en diferentes granxas de Galicia baixo di-
ferentes aproximacións e que a dispersión do efluente é máis direccional 
que no caso das gaiolas onde a zona de difusión inicial pode variar de 50 a 
100 m de radio e a zona de mestura secundaria outros 200 a 300 m a partir 
do emisario dependendo da carga e  hidrodinamismo local. É dicir, a ZEP 
para as piscifactorías mariñas instaladas en terra na zona litoral das nosas 
costas non debería estenderse máis aló dos 400-500 m respecto ao foco de 
vertedura.
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VI. 
Perturbacións 
non desexadas 
e obxectivos de 
calidade



“
“

Cos obxectivos de calidade preténdense evitar 
perturbacións non desexadas de modo que os efectos 

negativos da granxa sobre o medio nunca excedan  
os límites de calidade establecidos.
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Perturbacións non desexadas 

No deseño dun PVA é necesario establecer o tipo de alteracións ou pertur-
bacións que se deben evitar para poder conseguir os obxectivos de cali-
dade delimitados polos valores límite de certos parámetros ambientais ou 
criterios de calidade ambiental. Os cambios dos parámetros ambientais no 
medio receptor ocasionados polo cultivo fóra dos límites tolerables na ZEP 
e a súa contorna coñécense como perturbacións non desexadas (PnD). 
Se se superan os límites tolerables establecidos é cando a administración 
competente debe actuar, instando ó produtor a tomar as medidas oportu-
nas.

No Capítulo III descríbense os impactos ecolóxicos potenciais ligados 
aos cultivos mariños intensivos instalados na parte litoral da zona te-
rrestre, con todo, é preciso recoñecer aquelas PnD que deben priorizar-
se na vixilancia ambiental. Así, entre as perturbacións non desexadas 
están:

No sistema peláxico

•	 Presenza de películas de aceites ou combustibles na capa superficial 
de auga ou cheiro manifesto a penso ou descomposición orgánica.

•	 Perda da calidade da auga por alteración significativa dos criterios de 
calidade fisicoquímicos convencionais.

•	 Aumento excesivo da dispoñibilidade de nutrientes que supoñan un 
incremento da produción primaria por encima de determinados niveis 
que puidesen conducir a procesos de eutrofización litoral.

•	 Presenza de micro-contaminantes en disolución por encima dos niveis 
de referencia admitidos.

•	 Ecotoxicidade dos efluentes por encima dos niveis de referencia ad-
mitidos. 

No sistema bentónico

•	 Existe unha serie de perturbacións non desexadas, comunmente 
ligadas a actividades acuícolas, que non adoitan observarse neste 
tipo de instalacións pero que é necesario vixiar visualmente. Entre 
as devanditas PnD están: a presenza de residuos sólidos (v.g. 
plásticos, cabos, envases, fouling, etc.) ligados á estrutura ou o 
mantemento das instalacións, as acumulacións de restos de pen-
so como consecuencia de deficiencias na xestión da alimentación 
ou a presenza de restos (i.e., cadáveres, ósos) dos organismos 
cultivados. 

•	 Debido á común ausencia de fondos de tipo detrítico– sedimentario no 
medio receptor será practicamente difícil observar acumulacións de 
materia orgánica derivada dos cultivos que poidan carrexar alteracións 
ecolóxicas significativas. Pola contra, ao ser dominantes os fondos ro-
chosos inter e sub- mareais, é prioritario vixiar os cambios na estrutura 
e composición das comunidades (v.g. abundancia de especies opor-
tunistas), cambios na produtividade primaria (v.g. eutrofización) ou a 
observación de alteracións, moleculares, fisiolóxicas ou teratoxénicas, 
en determinados organismos que forman parte da comunidade nativa 
receptora.

•	 Igualmente se priorizará a vixilancia de perturbacións non desexadas 
de hábitats sensibles localizados en ou próximos á zona de influencia 
potencial (ZIP), tales como fondos de maërl ou praderías de faneró-
gamas mariñas. Nestes casos non se deberán observar cambios na 
estrutura poboacional, a produtividade ou alteracións fisiolóxicas po-
boacionais que poidan chegar a supoñer unha regresión da comunida-
de ou a perda neta da superficie ocupada. 

•	 Tamén será obxectivo prioritario vixiar as perturbacións non desexa-
das que puidesen ocorrer a especies comerciais en explotación (v.g. 
moluscos, algas, ourizos, etc.) ou non comerciais, pero con certo inte-
rese ecolóxico localizadas en áreas próximas ás instalacións. 
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Para máis información, unha descrición detallada doutros hábitats e especies 
susceptibles de ser perturbados pode consultarse no Inventario español de 
hábitats y especies marinas (Templado et al., 2012). Máis adiante nesta guía 
establécense e clasifícanse xerarquicamente os hábitats identificados no medio 
ambiente mariño español, o cal serve como punto de partida para a súa planifi-
cación e xestión; e remata coas fichas de especies contidas no Inventario Espa-
ñol de Especies Marinas, que son representativas e que contan con algún nivel 
de protección na normativa española e que se atopan nos devanditos hábitats.

Obxectivos de calidade 

A actividade acuícola obxecto de vixilancia podería perturbar nalgunha me-
dida a calidade ambiental do ecosistema mariño, pero en ningún caso debe 
poñer en risco nin a súa funcionalidade nin a súa capacidade de rehabilita-
ción, nin debe prexudicar aos servizos proporcionados polo ecosistema a 
outros usuarios deste dominio público. Asúmese un grao limitado de efectos 
negativos sobre o medio, pero que en ningún caso deben transcender máis 
aló dos límites da zona de efectos permitidos ( ZEP). 

Cos obxectivos de calidade preténdese evitar perturbacións non desexadas 
de modo que os efectos negativos da granxa sobre o medio nunca excedan 
a ZEP nin os límites de calidade establecidos. Concretamente, é necesario:

•	 Vixiar que as perturbacións non desexadas derivadas do cultivo que 
se poidan producir dentro da ZEP non superen os límites establecidos 
nas normas de calidade.

•	 Vixiar que as perturbacións non desexadas derivadas do cultivo non se 
estendan máis aló da ZEP. Vixiarase a contorna próxima da ZEP, pero 
tamén localidades de referencia para coñecer o estado e a evolución 
natural da zona de estudo sen perturbar. É necesario verificar que nas 
zonas de control ou de referencia non existe ningún tipo de afección, 
aínda que sexa de orixe distinta ao acuícola investigado. Neste senti-
do, alongar o estudo do gradiente ambiental xerado pola pluma máis 
aló da zona de influencia potencial (ZIP) facilita a vixilancia. 
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VII. 
Metodoloxía 
integrada de 
avaliación do 
impacto ambiental



“
“

O enfoque ecotoxicolóxico integrado é fundamental para 
a avaliación do impacto ambiental das augas residuais 
ao estar constituídas por combinacións complexas de 

substancias químicas cuxos efectos en conxunto  
son imposibles de predicir.
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Figura 7.1. Esquema conceptual do método de vixilancia ambiental integrado aplicado. O método 
integrado consta de tres liñas de evidencia (LOE) e está baseado na aproximación do peso da 

evidencia (WOE).

Aproximación conceptual: O peso da evidencia

 No deseño do PVA exponse realizar dous tipos de vixilancia, unha metódica 
e outra visual. A vixilancia metódica aplícase a: as verteduras, que inclúe a 
súa análise química e ecotóxica sistemática, e aos ecosistemas receptores, 
mediante análises das perturbacións e a avaliación do seu estado ou integri-
dade ecolóxica. A vixilancia metódica é moi complexa e para obter unha idea 
comprensiva do conxunto de relacións establecidas entre a multiplicidade de 
parámetros dun PVA é conveniente contar cunha aproximación conceptual 
axeitada. Para este fin pódese considerar a aplicación de investigacións ba-
seadas no peso da evidencia (Weight of evidence, WOE) que nos permite 
determinar posibles impactos ecolóxicos debido a un conxunto de estreso-
res fundamentados en varios eixos ou liñas de evidencia (Lines of evidence, 
LOE) (Chapman, 2007).

A análise química informa dos compostos presentes nas verteduras ou 
no medio, pero non indica de que forma se pode ver afectada a biota 
xa que iso depende dunha complexa secuencia de procesos, como a 
biodispoñibilidade, a bioacumulación en órganos diana, a interacción 
entre contaminantes e das alteracións a nivel individual, poboacional 
ou da comunidade (Borgmann et al., 2001; Del Valls, 2007). A aproxi-
mación WOE permite integrar de forma sinxela as relacións que estes 
contaminantes teñen co medio que os rodea. A principal vantaxe destes 
métodos é a integración de resultados de moi distinta natureza; desde a 
degradación fisicoquímica do medio ata a alteración das comunidades 
biolóxicas receptoras. É unha aproximación flexible e permite engadir 
ou cambiar os eixos que o forman ou os estudos que integran cada 
un destes eixos, sempre que as integracións das liñas de evidencia 
permitan describir os criterios de calidade ambiental aos que se atopa 
sometido o medio circundante (área de solapamento das liñas) (figura 
7.1). Aínda que orixinalmente se utilizou para avaliar a calidade dos se-
dimentos (Sediment Quality Triad) (Caeiro, 2004; Do Valls e Chapman, 
1998; Morais- Caselles et al., 2009) é apropiada para explicar a relación 
entre un foco de contaminación e a extensión do impacto independente 
do medio físico estudado. 

 Para o deseño dun PVA integral das instalacións acuícolas que nos ocupan 
os estudos, agrúpanse en tres grandes eixos ou liñas de evidencia: Exposi-
ción aos contaminantes, Toxicidade potencial e Integridade Ecolóxica. 
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Figura 7.2. As tres liñas de evidencia, e os estudos que compoñen cada unha delas, propostas para 
o Plan de Vixilancia Ambiental Integrado dos cultivos mariños intensivos instalados en terra da zona 

litoral de Galicia.

Este enfoque ecotoxicolóxico integrado é fundamental para a avaliación do 
impacto ambiental das augas residuais ao estar constituídas por combina-
cións complexas de substancias químicas. Ademais, as dúas primeiras li-
ñas de evidencia tamén son útiles para supervisar a eficacia na xestión das 
granxas.

A continuación, descríbense as tres liñas de evidencia que precisa un PVA 
integral dos cultivos mariños intensivos instalados en terra da zona litoral de 
Galicia (figura 7.2).

Exposición aos contaminantes

As granxas mariñas instaladas en terra localízanse habitualmente en cos-
tas expostas onde o elevado hidrodinamismo impide a sedimentación das 
partículas finas. Por iso, a aproximación tóxico- sedimentaria clásica, en 
calquera das súas versións: fase sólida, auga intersticial (porewater) ou in-
terfase auga-sedimento, non é aplicable aos estudos de impacto ambiental 
destas granxas, facendo necesario recorrer a outras matrices alternativas. 
Neste caso, a determinación dos contaminantes máis destacables pódese 
realizar no efluente (previo á súa dilución no medio) e no medio receptor, 
xa sexa en auga ou en organismos nativos ou transplantados (mellor ma-
triz de análise debida á maior concentración de contaminantes pola bioa-
cumulación destes). Anteriormente comentouse que a análise química dos 
contaminantes presentes no efluente ou no medio non é suficiente para 
coñecer en que medida se pode ver afectada a biota, por iso, se debe 
priorizar a determinación dos contaminantes directamente nela. Así, com-
probouse que os sólidos en suspensión desempeñan un papel fundamen-
tal no impacto tóxico das verteduras, debido a que moitos contaminantes 
(v.g. PAH, PCB, metais, praguicidas) son absorbidos sobre a superficie das 
partículas e predominantemente se atopan en fase non bioaccesible ( Gas-
peri et al., 2008; Zgheib et al., 2011; Li e Zuo, 2013). Un claro exemplo é 
o achegado por Latif e Licek (2004) que non atoparon correlación algunha 
entre parámetros químicos convencionais ou concentracións metálicas do 
medio cos resultados de 360 microbiotest realizados con efluentes, sedi-
mentos e augas do medio receptor.

Dentro desta liña de evidencias, para facilitar a vixilancia ambiental do eco-
sistema receptor debe restrinxirse o estudo dentro duns límites espaciais, 
sendo necesario para iso determinar a extensión da zona de efectos permi-
tidos (ZEP), da zona de influencia potencial (ZIP) e, en certos casos, a zona 
de mestura (ZM).

Análise fisicoquímica das verteduras e do medio

A detección de contaminantes na vertedura poderíase levar a cabo de ma-
neira cuantitativa se se coñecese a priori o tipo de produtos químicos pre-
sentes, que poden ser moi dispares e se existise información pública dispo-
ñible sobre o tipo de substancias empregadas e cales alcanzan os límites de 
detección só en esporádicas ocasións (Sapkota et al., 2008; Burridge et al., 
2010). A rápida e elevada dilución e dispersión da vertedura no medio batido 
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Táboa 7.1. Valores representativos (media e intervalo de confianza do 95%) dos parámetros utilizados 
no control rutineiro das verteduras procedentes das granxas mariñas instaladas  

en terra no litoral de Galicia.

dificulta aínda máis a detección dos contaminantes presentes na columna 
de auga. 

A análise do efluente antes da súa dilución é unha ferramenta rutineira pero 
aínda así é pouco sensible debido a que o elevado caudal bombeado destas 
granxas dilúe fortemente os contaminantes, ademais é necesaria a toma 
de mostras de forma periódica e intensiva para evitar a baixa representati-
vidade dos resultados. Para unha correcta detección dos contaminantes é 
conveniente intensificar a periodicidade da toma de mostras, para aumentar 
a súa representatividade, supón incrementar fortemente o custo analítico, 
sobre todo dos contaminantes traza. Por iso, isto só se realizaría cando exis-
tisen fundadas sospeitas da presenza de determinados compostos tóxicos 
nas verteduras.

Aínda que a determinación das concentracións de compostos en auga e ver-
teduras é pouco adecuada para predicir a evolución do medio receptor, un 
control da xestión da granxa pódese levar a cabo en función das diferenzas 
observadas entre as características fisicoquímicas convencionais (v.g. pH, 
SS, amonio…) da auga de entrada e de saída. Este tipo de análise debería 

realizarse de maneira rutineira, ou mesmo en continuo, tanto para controlar 
a calidade da auga ingresada como a vertida e que constitúen o compoñente 
básico dos PVA convencionais.

Contaminantes asociados ás granxas instaladas en Galicia 

Análises das verteduras. Cos datos analíticos, fornecidos por Augas de 
Galicia, procedentes de 18 granxas galegas tomados durante o período 
2000-2008, e os dun estudo piloto, obtivéronse os valores representativos 
dos parámetros utilizados nos controis rutineiros das verteduras destas 
granxas (Carballeira et al. 2012b; 2012f) (Táboa 7.1). 

Ao comparar as medias dos parámetros de acordo coa auga de entrada e de 
saída, observouse na vertedura un descenso medio do pH de 0,3 unidades, 
así como un incremento dos sólidos en suspensión, carbono orgánico total, 
fosfatos e das distintas formas do nitróxeno (nitritos, nitratos e amonio). As 
medidas fisicoquímicas da vertedura representan unha análise prospectiva 
que ha de ser empregada dentro do PVA debido ao seu baixo custo res-
pecto á cantidade de información proporcionada sobre a xestión da granxa. 
Nun estudo recente (Carballeira et al., 20018) observouse que a turbidez 
foi o parámetro que mellor indicaba a achega orgánica das granxas sendo 
0 nas augas de entrada mentres que chegaba a alcanzar as 3,88 unidades 
nefelométricas e cunha media de 1,92 ± 0,72 ntu nas de saída. Por este 
motivo, a turbidez debería ser incluída dentro das análises convencionais 
dos efluentes.

Na análise de microcontaminantes das verteduras (metais, metaloides, anti-
bióticos e praguicidas asociados ás técnicas acuícolas) todos eles atopáron-
se por baixo dos límites de detección. Ademais, todas as concentracións 
de metais estiveron por baixo da concentración media dos niveis de fondo 
determinada para augas meso- polihalinas (Tueros et al., 2008). O elevado 
custo deste tipo de análise e o descoñecemento das substancias, que po-
den ser usadas de maneira esporádica, limita a utilidade destas medidas 
en verteduras e na auga do medio receptor para ser incluídas de maneira 
rutineira dentro do PVA. Pola contra, a análise corporal de organismos (por 

Parámetro Auga de Entrada Auga de Saída

pH 7,98±0,48 7,70±0,61

NH3 (mg/l) 0,31±0,12 0,56±0,42

NO2 (mg/l) 0,041±0,011 0,075±0,016

NO3 (mg/l) 0,170±0,041 0,198±0,022

S.S. (mg/l) 13±16 18±12

TOC (mg/l) 6,06±3,02 7,63±1,94

PO4 (mg/l) 0,18±0,05 0,24±0,04
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Algúns organismos que foron empregados como biomonitores da costa galega.

bioacumulación) facilita a detección dos microcontaminantes emitidos e é 
unha medida representativa da exposición a longo prazo, moi interesante 
para a avaliación do risco potencial.

Análises de biomonitores. A análise de contaminantes no medio (auga ou 
sedimentos) non permite predicir a súa toxicidade para a biota (Aly et al., 
2012; Wang et al., 2010; Rainbow, 2006). Os contaminantes do medio poden 
ser avaliados mediante a análise do contido corporal en organismos nativos 
ou transplantados (Villares et al., 2002). Estes organismos coñécense como 
biomonitores e han de ser preferentemente especies sésiles, con biomasa 
considerable, fácil identificación, fáciles de transplantar e que pertenzan a 
niveis tróficos distintos e representativos das diferentes vías de entrada dos 

contaminantes. Estas características fan que as macroalgas sexan recoñeci-
das como bioindicadores útiles da contaminación na auga de mar (Chaudhu-
ri et al., 2007; Ditchburn e Carballeira, 2019). Aínda que varios factores inter-
nos e externos determinan a absorción dos contaminantes polas macroalgas 
(v.g. acumulación selectiva de metais), aínda se considera que proporcionan 
unha boa información cualitativa do nivel de contaminación e da calidade 
ambiental dunha área (Conti e Cecchetti, 2003). 

No estudo piloto realizado en Galicia, comprobamos que as especies máis 
útiles como biomonitores da contorna das granxas eran as macroalgas par-
das pertencentes ao xénero Fucus sp. (F. vesiculosus, F. spiralis, F. serratus) 
e Laminaria saccharina, e a alga verde Codium fragile. Estas algas están 
largamente estudadas, atópanse amplamente distribuídas no Atlántico Nor-
te e son moi habituales nas costas galegas. Codium sp. é especialmente 
abundante nas zonas próximas ás verteduras, actuando como indicador de 
concentracións elevadas de formas nitroxenadas O mexillón (Mytilus ga-
lloprovincialis) é un dos organismos máis comúns e estudado das nosas 
costas, e a anemone (Anemonia sulcata), indicadora de sólidos orgánicos 
en suspensión tamén moi abundante nas zonas afectadas pola vertedura. 
Ademais, todas estas especies son facilmente transplantables, o que facilita 
a biomonitorización na ausencia de especies nativas. 

Algúns metais, como Cd, Cr, Cu, Ni, Hg, Pb e Zn, están asociados á activida-
de piscícola por ser constituíntes de desinfectantes e de produtos antifouling 
e por atoparse nos pensos dos peixes (Dean, 2008; NOFIMA, 2016). Co fin 
de detectar a posible bioacumulación doutros elementos non recollidos na 
bibliografía. Rey-Asensio et al. (2010) realizaron unha exhaustiva análise de 
metais e metaloides na contorna de 8 granxas galegas. Soamente atoparon 
pequenos incrementos na concentración corporal da o, Cu, Hg, Ni e Pb, 
bioacumulados por S. latissima e A. sulcata recollidas en zonas próximas á 
vertedura. Destacou a presenza de Hg en anemone (figura 7.3) cuxo orixe 
puidese estar relacionado coa fariña de peixe fornecida como alimento. Os 
mesmos autores realizaron unha sondaxe da presenza de antibióticos e pra-
guicidas. Analizaron os antibióticos autorizados máis utilizados no cultivo de 
peixes planos: amoxicilina, oxitetraciclina, acedo oxolínico, flumequina, sul-
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Figura 7.3. Concentración corporal de Hg (ppb) en Anemonia sulcata recolectada na área de 
influencia de dúas piscifactorías mariñas instaladas en terra do litoral galego.

fadiazina, ampicilina e estreptomicina. As concentracións destes antibióticos 
atopáronse, en todos os casos, por baixo dos límites de seguridade esta-
blecidos para a alimentación humana. Respecto á sondaxe de praguicidas, 
soamente prometrina, prometón e clorotalonil foron detectados en pequenas 
concentracións en transplantes de S. latissima. 

Os escasos resultados obtidos e o seu elevado custo limitan a operatividade 
da análise de microcontaminantes na auga. Con todo, a análise corporal de 
microcontaminantes, en organismos seleccionados como monitores, ade-
mais de facilitar a vixilancia ambiental fornece información sobre a extensión 
da área de exposición e o grao de impacto potencial das verteduras. 

Análises de marcadores de exposición ás verteduras

Un dos principais aspectos en vixilancia ambiental é coñecer a extensión 
do impacto que pode ser xerado por unha determinada actividade. No 
caso das gaiolas mariñas, a determinación de parámetros sinxelos como a 
combinación Eh-pH fornecen unha ferramenta realista, económica e válida 
para avaliar as condicións de enriquecemento orgánico do sedimento e, 
ademais, axudan a deslindar facilmente a área de influencia das granxas 
(Schaanning e Hansen, 2005; Carballeira e Carballeira, 2014). Actualmen-
te, aínda que soamente foron postas a punto localmente, están a aplicar-
se técnicas de análises de imaxes e acústicas que facilitan a avaliación 
espacial do enriquecemento orgánico na contorna das granxas (Holmer 
et al., 2002; 2005; Wildish et al., 2003; 2004). Con todo, a ausencia de se-
dimentos finos en zonas expostas limita a posibilidade de aplicar este tipo 
de caracterizacións, polo que se propón como método alternativo a análise 
de marcadores de exposición (v.g. microcontaminantes en biomonitores). 
Neste sentido, comprobouse que a determinación de isótopos estables de 
nitróxeno (δ15N) en organismos sésiles bentónicos é o marcador máis sen-
sible de exposición en áreas afectadas por estas verteduras (Carballeira 
et al., 2011b). 

O sinal isotópico δ15N como marcador de exposición ás verteduras

De xeito natural atópanse dúas formas de nitróxeno no medio; a máis 
común contén sete protóns e sete neutróns (14N) e a outra forma con-
tén un neutrón extra (15N). Estes isótopos prodúcense nunha proporción 
constante na atmosfera, que é utilizada como estándar (Nier, 1950; Rob-
inson, 2001). Esta proporción varía en función das vías metabólicas e das 
diversas reaccións do ciclo do N que a molécula segue. O sinal isotópico 
δ15N obtense ao determinar a relación isotópica 15N/14N (Rproblema), tanto 
en mostras bióticas como abióticas (Savage, 2005), e comparala coa do 
aire (Restándar):
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Figura 7.4. Rango de referencia rexional da relación isotópica δ15N no biomonitor piloto  
Fucus vesiculosus. Tomado de Carballeira (2013).

Exemplar de Fucus vesiculosus diseccionado para un estudo retrospectivo da bioacumulación de 
contaminantes. 

As técnicas isotópicas utilizáronse amplamente nos ecosistemas acuáticos 
para caracterizar desde a captación dos isótopos do medio polos produtores 
primarios, como liña base isotópica, ata a transferencia aos niveis tróficos 
superiores (Peipoch et al., 2012; Finlay e Kendall, 2007, Boecklen et al., 
2011). A composición isotópica do N en disolución ou particulado depende 
da fonte (v.g. para os residuos urbanos é de ≈10 0/00), polo que o sinal δ15N 
é unha boa ferramenta para identificar fontes de nitróxeno de orixe antro-
poxénico e en que medida se pode transferir á biota (Kendall et al., 2007; 
Lefebvre et al., 2007; Kohzu et al., 2008). 

O sinal isotópico do nitróxeno, determinado en mostras abióticas ou bióticas, 
foi utilizado con éxito como trazador dos efluentes nitroxenados liberados por 
granxas de peixes (Costanzo et al., 2004; Dolenec et al., 2007; Jones et al., 
2001; Lin e Fong, 2008; Lojen et al., 2005; Sarà et al., 2004; Aguado et al. 2013; 
Carballeira et al. 2011 b). Igual que outros parámetros fisicoquímicos, a aproxi-

mación abiótica máis utilizada no medio mariño e lacustre, é inviable nas costas 
expostas pola falta de sedimentos. Doutra banda, a δ15N en auga ou en materia 
en suspensión presenta unha gran variabilidade espazo-temporal, o cal esixe 
un gran esforzo de mostraxe (v.g. para establecer a ZIP) o que a fai desaconse-
llable. En consecuencia, para a vixilancia ambiental das granxas que verten a 
costas expostas é preferible determinar a δ15N en organismos sésiles nativos ou 
transplantados (Gröcke et al., 2017), entre os cales as macroalgas sub ou inter 
mareais ofrecen uns bos resultados (Ditchburn e Carballeira, 2019). 

As algas absorben e asimilan o N procedente das augas residuais, o cal se 
reflicte no sinal isotópico dos seus tecidos. Ao non existir selectividade entre 
os isótopos, 15N e 14N, e que o sinal diminúe na zona inmediata da vertedura 
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(xa que adquiren máis rapidamente o 15NH+
4) e aumenta co subministro de 

nitritos e nitratos, nas algas recollidas ou transplantadas na contorna dun-
ha vertedura permiten detectar e determinar a extensión do N biodisponible 
procedente das granxas (Deutsch e Voss, 2006; Lin e Fong, 2008; Savage e 
Elmgren, 2004). A pesar de que as especies produtoras primarias presentan 
diferentes procesos fisiolóxicos e taxas metabólicas, son escasos os estu-
dos que comparan a capacidade específica de captación isotópica no medio 
mariño. Viana et al. (2010; 2011) comparan o δ15N de tecidos procedentes 
de diferentes especies de macroalgas nas costas de Galicia e obteñen unha 
correlación significativa entre todas elas. 

É dicir, o feito de que os valores de δ15N son máis dependentes da localiza-
ción que do tipo de organismo apoia o uso prioritario dos produtores prima-
rios como biomonitores de fontes de nitróxeno, sobre todo cando se estudan 
gradientes de contaminación. Ademais, comprobouse que as especies do 
xénero Fucus spp. son excelentes biomonitores e están amplamente esten-
didas nas costas galegas (Rise et al., 2000; Savage e Elmgren, 2004). No 
caso das piscifactorías mariñas instaladas en terra do litoral de Galicia a me-
dida de δ15N revelou ser un excelente marcador de exposición en todos os 
biomonitores analizados (algas, moluscos, anemones…), mostrando clara-
mente a existencia de gradientes de exposición ás verteduras coa distancia 
aos emisarios (Rey-Asensio et al., 2010). 

Para a interpretación correcta dos resultados é conveniente coñecer a varia-
bilidade temporal, as diferenzas inter-específicas na bioacumulación do sinal 
isotópico de δ15N e os niveis de fondo. O nivel de fondo (NF) corporal dun 
contaminante é un valor por debaixo do cal se considera que a contaminación 
é nula. O NF deste sinal isotópico é un intervalo, de tal forma que un medio 
pode estar alterado tanto se se observa o aumento como a diminución do sinal 
respecto a os límites de referencia establecidos. O sinal presentou escasas 
diferenzas entre macroalgas nativas, por iso, calculáronse unicamente os va-
lores de fondo rexionais para Fucus vesiculosus, que pode ser utilizada como 
patrón ao ser unha macroalga amplamente repartida no litoral de Galicia (Via-
na et al., 2011). Na figura 7.4 pódese observar o valor medio (5,85 ‰) e o ran-
go de referencia obtido para a macroalga piloto en Galicia (Carballeira, 2013). 

Aínda así, para poder ter en conta estes valores é necesario comprobar que á 
pluma da vertedura non se asocien verteduras doutra natureza (un arroio, ou-
tro emisario…) que puidesen enmascarar os resultados do emisario problema, 
diminuíndo ou aumentando o sinal. Por este motivo e outras circunstancias 
que poidan ocorrer recoméndase a determinación do nivel de referencia do 
marcador antes de que se instalen os cultivos (estado preoperativo). 

Como xa se comentou anteriormente, as deficiencias desta técnica, debido 
principalmente á superposición isotópica de fontes potenciais, pódense 
compensar mediante a medición simultánea doutros isótopos adicionais 
(δ13C, δ34S) (Samper-Villarreal, 2020).

Recentemente, Howarth et al. (2020) verifican en condicións de laboratorio 
que a incorporación do sinal isotópico δ15N en macroalgas, concretamente 
en C. crispus, pode estar condicionada pola temperatura e concentración e 
as formas de nitróxeno presentes (NH4

+ ou NO3
-). Tamén consideran que é 

improbable que as macroalgas alcancen o equilibrio isotópico co seu contorno 
externo dentro dun período de tempo típico para a maioría dos estudos de 
campo (é dicir, transplantes), aínda que isto non invalida a utilidade das 
macroalgas para resaltar diferenzas. Valores isotópicos relativos entre fontes 
incluso a concentracións moi baixas de nitróxeno (<4μM). Bailes e Gröcke 
(2020) suxiren un novo método para discernir fontes de contaminación 
por nitróxeno no medio mariño transplantando macroalgas marcadas 
isotópicamente, máis alá da variación natural nas condicións de laboratorio, 
a un ambiente costeiro problemático. As macroalgas enriquecidas con 
isótopos δ15N e δ14N unha vez transplantadas poderían asimilar o nitróxeno 
dominante na zona e avanzar cara aos valores isotópicos asociados á fonte 
responsable. Este enfoque pode proporcionar unha alternativa eficiente 
e de baixo custo aos métodos analíticos para determinar e controlar a 
contaminación por nitróxeno na auga.

É preciso sinalar que no punto máis próximo ao emisario (< 50 m) de todas 
as granxas monitoradas se observaron valores moi baixos de δ15N nas ma-
croalgas, similares ou mesmo inferiores ao valor control. Isto é debido a que 
os organismos fotosintetizadores teñen preferencia polas formas reducidas 
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do nitróxeno, neste caso amonio, que reduce o valor do sinal fronte ás súas 
outras formas nitroxenadas e que son rapidamente oxidadas ( nitritos e ni-
tratos), aumentando así o valor do sinal. Exceptuando os valores atopados 
no punto inmediato á vertedura, o sinal é elevado nos arredores do emisario 
e diminúe coa distancia segundo a carga emitida e a capacidade dispersiva 
do medio (Carballeira et al., 2011b).

Observouse unha baixa variabilidade estacional de δ15N determinada en ma-
croalgas nativas (Carballeira et al., 2013b), pero aínda así, como estas varia-
cións están directamente relacionadas coa carga contaminante, recoménda-
se homologar a súa determinación realizándoa sempre na mesma época. A 
maior actividade das granxas ocorre de finais de verán a principio de outono, 
momento de máximo impacto potencial e no cal deberían realizarse os estu-
dos. Igualmente se procedería se as determinacións se realizaran en espéci-
mes transplantados ou en bioensaios (v.g. bioensaio de discos de Ulva sp., 
comunidades colonizadoras de substratos artificiais…), nese caso ademais 
sería necesario estandarizar o tempo de exposición dos biomonitores. 

Desafortunadamente, o sinal dos tecidos das macroalgas diminúe co tempo, 
probablemente debido á eliminación do N externamente adherido (partícu-
las) ou á translocación das formas isotópicas do Nitróxeno, o que imposibilita 
a realización de prácticos estudos retrospectivos, que permitirían reducir os 
custos da vixilancia pois unha soa mostra indicaría os valores de exposición 
correspondente aos 3-5 anos precedentes (Carballeira et al., 2014). 

Recentemente o noso grupo de investigación comprobou que nas nosas cos-
tas o grao de bifurcación das frondes desta especie é moi pronunciado depen-
dendo da época do ano e das condicións ambientais, un impedimento maior 
para a realización de estudos retrospectivos con esta especie de macroalga.

Utilidade do sinal isotópico δ15N para deslindar a Zona de Influencia 
Potencial (ZIP) e a Zona de Mestura (ZM)

A mellor forma de determinar a distancia ZIP é realizar unha mostraxe de 
organismos nativos ou dispoñer transplantes de maneira gradual respecto 

ao emisario. A distancia máxima na que potencialmente se podería observar 
algún efecto tóxico ou trófico se delimita cando desaparecen as diferenzas 
significativas do marcador de exposición utilizado respecto ao control. Como 
control poderanse utilizar as mostras do gradiente máis afastadas do foco, 
posto que a resposta gradual é auto-explicativa, ou as mostras recollidas 
na zona de onde se capta e bombea a auga ao interior das instalacións, ou 
tomar o nivel de referencia preoperativo (anterior ao comezo dos cultivos) 
(figura 7.5 A). Igual que para a ZIP, para delimitar a ZM dunha granxa de 
maneira integrada no tempo, podemos utilizar como marcador o sinal δ15N 
N determinado no medio ou organismos nativos ou transplantados. Temos 
dúas opcións: definir a ZM por unha determinada isopleta a (v.g. 1 %) do 
marcador na pluma do emisario ou considerar que a mestura é completa 
cando a variabilidade do marcador nunha sección transversal da pluma é 
inferior a un valor dado b (v.g. ≤ 5%). Respecto á primeira opción, se se 
utiliza o sinal δ15Nbiota como marcador, habemos de sinalar que é un proceso 
bioacumulativo e que non responde igual que un proceso de dilución (figura 
7.5 A), polo que necesitariamos dispoñer dun factor de corrección baseado, 
v.g. na dilución real de δ15N na auga fronte á do emisario ou na dilución 
doutro marcador fisicoquímico, do que actualmente non dispoñemos de in-
formación algunha. A segunda opción é menos complex, pero na maior parte 
dos casos só sería posible levala a cabo expoñendo transplantes en varias 
seccións transversais ao longo da pluma. Necesitaríanse polo menos 3-5 
transplantes para cada sección transversal (figura 7.5 B).

Delimitación da Zona de Efectos Permitidos (ZEP)

A análise corporal de contaminantes é unha medida directa do grao de 
exposición dos organismos nativos ou transplantados ás verteduras e, por 
tanto, máis apropiada para a estima dos riscos potenciais que a aplicación 
de modelos de dispersión baseados na vertedura ou na masa de auga 
receptora. Ademais, os marcadores corporais poden ser correlacionados 
facilmente co estado biolóxico dos organismos, co grao de integridade eco-
lóxica das comunidades ou cos resultados de probas de toxicidade in vitro 
das verteduras. Por exemplo, Carballeira et al. (2011b) e Carballeira (2013) 
atopan correlacións significativas entre o sinal δ15N determinado en orga-
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Figura 7.5. Representación dun caso hipotético de determinación das zonas de mestura ( ZM), de influencia potencial máxima ( ZIP) e de efectos permitidos (ZEP). 
A)	 Determinación da ZM en función da isopleta dun marcador fisicoquímico (en vermello). Determinación da ZEP en función dos límites de exposición de 15N biota que se 	

	 corresponden cos límites de efectos permitidos (en verde).
B)	 Determinación da ZM en función da variabilidade transversal dun marcador en cada sección da pluma da vertedura

nismos, afectados polas verteduras de piscifactorías mariñas instaladas 
en terra, e as alteracións histopatolóxicas observadas en moluscos, a esti-
mulación do crecemento de macroalgas e as alteracións das comunidades 
colonizadoras de substratos artificiais. Deste xeito, pódese delimitar a ZEP 
en función de límites de exposición que se correspondan con límites de 
efectos permitidos (figura 7.5 A). 

Este esquema de avaliación do risco é máis apropiado, pero tamén máis 
custoso, que o baseado na comparación de resultados de probas de toxici-

dade cos de modelos de dispersión da pluma. Esta segunda opción consiste 
basicamente en comprobar a dilución do efluente no medio receptor a través 
da delimitación da pluma e mapear a pluma; a continuación, sobre o mapea-
do éstúdase a coincidencia de cada bioensaio de toxicidade realizado coa 
concentración equivalente no efluente para estimar a magnitude da zona de 
efectos permitidos. Pero esta aproximación depende da capacidade de deli-
neación da pluma completa do efluente, que xa vimos que é precaria debido 
a que o penacho do efluente non é estático e está suxeito a cambios por 
unha ampla variedade de influencias (Scroggins et al., 2005). 
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Samper-Vilarreal (2020) realiza unha revisión exhaustiva dos estudos 
publicados sobre o uso do sinal δ15N, determinada fundamentalmen-
te en macroalgas e sedimentos, para identificar a carga e fontes de 
nutrientes nos sistemas costeiros. Considera que é unha técnica máis 
precisa e rendible que as baseadas nas análises da auga e que as defi-
ciencias desta técnica debidas principalmente á superposición isotópica 
de fontes potenciais pódense compensar mediante a medición simultá-
nea doutra variables clave (e. g. medidad de isótopos adicionais como 
δ13C e δ34S).

Segundo o escenario, a ZEP podería ser menor ou maior que a ZM. Se a 
ZEP < ZM quere dicir que a dilución do efluente, mesmo antes de que se 
produza a mestura completa (ZM), xa é suficiente para que non altere o 
estado ecolóxico do medio receptor. Pola contra, se a ZEP > ZM a dilución 
xa é completa pero a vertedura afecta igualmente ó estado ecolóxico do 
medio receptor máis aló da ZM. En consecuencia, a ZEP é independente 
da ZM. 

Resumindo, o sinal isotópico do nitróxeno (δ15N) determinada en organismos 
é un excelente marcador de exposición porque:

•	 Reflicte a interacción entre a carga contaminante e a capacidade dis-
persiva do medio (descritor de exposición). Esta interacción, única en 
cada escenario, é difícil de estimar pola súa gran variabilidade espazo-
temporal dependente de numerosos factores ambientais.

•	 A penas existen diferenzas inter-específicas no sinal isotópico dos pro-
dutores primarios debido a que esta depende da proporción isotópica 
absorbida e non da eficiencia asimiladora específica. 

•	 É unha medida pouco variable no tempo e representa a exposición 
media integrada aos contaminantes e nutrientes biodispoñibles.

•	 A medida en organismos de diferente nivel trófico informa do grao de 
transferencia trófica dos nutrientes e, por extensión, dos contaminantes.

•	 Aínda que os resultados dun descritor de exposición non implican nin-
gún efecto adverso resultante desta exposición, si proporcionan un me-
dio para identificar con precisión (alta resolución espacial) o impacto po-
tencial e os sitios de control para a avaliación dos efectos relacionados 
coas verteduras.

•	 O establecemento de estreitas correlacións entre o sinal δ15N en orga-
nismos e os efectos tóxicos ou tróficos observados serán de gran axuda 
para a vixilancia ambiental rutineira. 

•	 É un marcador robusto, fácil de determinar e pouco oneroso, aplicable 
a todo tipo de matrices .

Toxicidade das verteduras

A segunda liña de evidencia do método integrado consiste en caracterizar 
a ecotoxicidade das verteduras. Non existen modelos capaces de predicir 
os efectos tóxicos ou tróficos a partir da determinación analítica dos conta-
minantes en mesturas complexas de composición parcialmente descoñeci-
da, como son os efluentes das piscifactorías. Incluso a análise corporal dos 
contaminantes (bioacumulación) non é máis que unha medida de exposi-
ción, da que só se pode extraer unha avaliación do risco potencial. Por iso, 
a realización de bioensaios de ecotoxicidade coas verteduras é coñecido, 
en xeral, como o mellor método para avaliar os efectos tóxicos e tróficos ( 
Pandard et al., 2006). Os bioensaios permiten determinar o efecto de axen-
tes externos físicos e químicos a calquera nivel de organización biolóxica, 
en condicións naturais (in situ) ou controladas en laboratorio (in vitro). Os 
bioensaios in situ, polas súas condicións intrínsecas, ligámolos á liña de 
evidencia sobre a integridade ecolóxica do ecosistema receptor.

Neste apartado trátanse os bioensaios coas verteduras realizadas in vitro 
para coñecer a toxicidade combinada dos contaminantes biodispoñibles da 
vertedura. A toxicidade observada será o resultado da interacción entre as 
substancias nocivas e o sistema biolóxico, incluíndo a degradación á que 
se atopan sometidas as substancias e que, á súa vez, nos informa da súa 
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persistencia. A toxicidade e persistencia son os compoñentes principais do 
risco ambiental.

O risco ambiental determinarase mediante unha batería de bioensaios con 
especies: fáciles de manipular, sensibles aos tóxicos, que representen fun-
cións ecolóxicas relevantes e que pertenzan aos distintos niveis tróficos co 
fin de abarcar todos os posibles efectos nunha comunidade. 

Os efectos ecolóxicos dos efluentes das piscifactorías son de dous tipos: 
Tróficos e Tóxicos. Aqueles organismos (v.g. os produtores primarios) 
cuxo desenvolvemento dependa, directa ou indirectamente, da presenza de 
nutrientes no medio poden verse afectados por ambos efectos. Isto pode 
supoñer un inconveniente, que denominamos factor de confusión, cara 
á interpretación dos resultados obtidos nos bioensaios con este tipo de or-
ganismos (Postma et al., 2002; Mendonça et al., 2009; Vasquez y Fatta-
Kassinos, 2013). Con todo, este factor de confusión pode ser parcialmente 
eludido debido a que dentro do esquema da vixilancia triaxial pódense reco-
ñecer claras interaccións entre descritores pertencentes a distintas liñas de 
evidencia (v.g. bioacumulación de contaminantes - biomarcadores de efecto; 
relación isotópica δ15N - eutrofización), o que mellora e reforza a compresión 
das relacións de exposición-efecto dos bioensaios e que, por suposto, faci-
litan a vixilancia ambiental.

Bioensaios de toxicidade

Desde os anos 1970s desenvolvéronse numerosos bioensaios para estudar 
os efectos dos contaminantes no medio acuático (Selck et al., 2002). Actual-
mente son numerosísimas as técnicas de bioensaio, desenvolvidas e estan-
darizadas en maior ou menor grao, para aplicar en programas de vixilancia 
ambiental (Hylland, 2001; ICES, 2002). Anderson et al. (2004) realizan unha 
revisión crítica das probas de toxicidade estándar (EPA-USA; ASTM), por 
ser as probas regulamentarias máis utilizadas en avaliacións de risco ecoló-
xico, pero tamén son aplicables para avaliacións con verteduras perigosas, 
avaliacións de danos a recursos naturais ou outras situacións que requiren 
avaliacións de toxicidade. 

A principal vantaxe da realización de bioensaios con mesturas complexas de 
contaminantes é a integración de todos os efectos (aditivos, sinérgicos ou 
antagónicos) exercidos polas fraccións biodisponibles de cada contaminan-
te presente e non só dos que se poidan detectar mediante análise química 
(Cairns et al., 1975; Carballeira et al., 2012b).

Selección de bioensaios

Os resultados obtidos cos bioensaios de campo ou in situ representan a 
ecotoxicidade de maneira máis realista que os realizados in vitro ao estar 
os organismos expostos aos contaminantes baixo as condicións ambien-
tais naturais, é dicir, son unha medida do estado da integridade ecolóxica 
dos ecosistemas receptores. Ademais, os resultados destes bioensaios 
pódense correlacionar cos datos de bioacumulación ou de biomarcado-
res determinados nos mesmos organismos ensaiados, sexan nativos ou 
transplantados (Do Valls, 2007; Martin-Díaz et al., 2005). Aínda así, os 
bioensaios in situ non son fáciles de interpretar porque algúns paráme-
tros do medio poden alterar aos organismos test enmascarando o efecto 
dos tóxicos contidos nas verteduras (v.g. obstrución de mallas de confi-
namento; redución de intensidade lumínica, etc.). Ao contrario, os bioen-
saios de laboratorio ou in vitro xorden pola necesidade de estandarizar as 
avaliacións ecotoxicolóxicas de substancias químicas puras ou complexas 
e toda clase de mostras ambientais, baixo condicións controladas, o que 
permite establecer curvas de concentración-efecto de referencia (curvas 
doses-resposta). 

Os ensaios pódense clasificar polo tipo de resposta (toxicidade aguda ou cró-
nica; letal ou subletal; xenotoxicidade; etolóxica…) ou pola xerarquía biolóxi-
ca ensaiada. Así, o bioensaio de inhibición da bioluminiscencia emitida pola 
bacteria mariña Vibrio fischeri é un dos máis comúns, por sensibilidade e apli-
cabilidade e é representativo da toxicidade bacteriana da mostra ensaiada. 
Como representantes dos produtores primarios pódense utilizar tanto micro 
como macroalgas. O rápido crecemento e resposta das microalgas facilita a 
realización dos ensaios de toxicidade crónica. Estes bioensaios dispoñen de 
múltiples parámetros de medida dos efectos (crecemento, actividade pigmen-
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taria…) pero, como todos os autótrofos, están sometidos á acción combinada 
de contaminantes e nutrientes (factor de confusión). Se os nutrientes condu-
cen a unha estimulación do crecemento por encima do efecto inhibidor dos tó-
xicos, entón o problema principal sería a eutrofización potencial creada polas 
descargas (Kaczala et al., 2011). Entre os os consumidores é habitual utilizar 
invertebrados (v.g. moluscos, crustáceos, anélidos) por simplicidade experi-
mental, reproducibilidade, facilidade de manex, curta exposición e numerosos 
criterios finais (endpoint) como mortalidade, supervivencia, reprodución, com-
portamento, etc. Os bioensaios con peixes son os máis comúns realizados 
con vertebrados e adóitanse utilizar embrións ou xuvenís de especies culti-
vadas (por cuestións de sensibilidade e manexo). Para as augas residuais, 
un dos bioensaios in vitro homologados, considera a supervivencia e certas 
alteracións morfolóxicas aparecidas durante o desenvolvemento embrionario 
dos ovos de peixes (Fish egg test DIN EN ISO 15088), aínda que nalgúns 
casos as larvas son máis sensibles aos contaminantes que os embrións, de-
bido á perda da función de barreira natural que exerce a membrana da casca 
do ovo (Zhao et al., 2016). De todos os criterios cada vez interesan máis os 
relacionados coa reprodución. Por exemplo, o programa Endocrine Disruptor 
Screening Program (EDSP) (USEPA, 1998; 2014) utiliza varios tipos de en-
saios para identificar o potencial disruptor dos produtos químicos en humanos 
e organismos silvestres, sendo o ensaio de reprodución de curta duración de 
peixes (The fish short-term reproduction assay, FSTRA) un compoñente clave 
da batería de bioensaios. Con todo, as autoridades europeas recomendan 
reducir o emprego de vertebrados en probas de toxicidade (Directiva 86 / 609 
/ CEE). Por último, os bioensaios in vitro multiespecíficos (microcosmos) ou 
con mostras de comunidades nativas son pouco operativos pola súa difícil 
configuración, complexa interpretación e custo en termos de tempo, espazo e 
equipamento.

Bioensaios estándar ou versións reducidas (microbiotest)

Actualmente é posible aplicar numerosos ensaios agudos de maneira ru-
tineira e a baixo custo, sen necesidade de dispoñer de equipamento so-
fisticado, simplemente mediante o uso de criptobióticos (embrións, quistes 
ou ovos latentes) de determinadas especies da biota acuática e/ou a mi-

niaturización dos bioensaios tradicionais (microbiotest). Tales criptobióticos 
poden almacenarse durante longos períodos de tempo sen perder a súa 
viabilidade e incubalos a vontade rapidamente. As versións reducidas dos 
bioensaios estándar presentan varias vantaxes, tales como: facilidade de 
uso, alto grao de estandarización e baixo custo (relación custo-eficacia opti-
mizada). Ademais, non é necesario tomar mostras de organismos no medio 
natural antes do bioensaio ou manter cultivos en continuo en densidades 
suficientes e en estado saudable, evitando as limitacións e custos dos mé-
todos tradicionais e facilitando a vixilancia rutineira (Sefrioui et al., 2002). De 
igual modoa obtención sinxela e rápida dos resultados facilita a avaliación 
rutineira da toxicidade das verteduras ou o control dos medios acuáticos. 
Por exemplo, Johnson et al. (2004) aplican unha batería de test estándar e 
as súas versións miniaturizadas na vixilancia do medio acuático, requiridas 
pola Directiva Marco Europea da auga ( DMA) que consta de catro ensaios: 
inhibición do crecemento algal (Selenastrum costatum), o desenvolvemento 
embrionario e larvario de ostra (Crassostrea gigas), a letalidade de copépo-
dos e de rodaballos xuvenís (Scophthalmus maximus), pero utilizan deseños 
diferentes segundo o obxectivo exposto e compensan os custos aforrados 
ao realizar as probas miniaturizas aumentando o número de mostras.

Como veremos máis adiante o índice PEEP (Potential Ecotoxic Effects Pro-
be) (Blaise e Férard, 2004) de integración de datos de toxicidade orixinal-
mente tamén utiliza versións reducidas das probas: Microtox, Selenastrum 
capricornutum, Ceriodaphnia spp. (Letalidad e reproducción) e Escherichia 
coli (genotoxicidad SOS-Chromotest).

Batería mínima de bioensaios

Non existe ningún bioensaio que considere todos os mecanismos de acción 
dos tóxicos ou que inclúa todos os sitios diana do tóxico. Por este motivo, 
é necesario considerar sempre unha batería de bioensaios con organismos 
que representen distintos niveis tróficos: descompoñedores, produtores pri-
marios e consumidores (Johnson et al., 2004; Helsinqui Commission, 2011). 
Os diferentes impactos nas distintas especies test dunha batería de ensaios 
confirman tanto a especificidade das respostas biolóxicas como a natureza 
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tóxica dos compostos químicos (Latif e Licek, 2004). Entre os criterios para 
seleccionar as distintas especies que formarían a batería mínima de bioen-
saios Peters et al. (2002) destacan:

•	 As especies deben ser nativas e representar diferentes taxóns e niveis 
tróficos, para cubrir as diferentes vías de entrada dos tóxicos

•	 As especies deben ser sensibles a un amplo espectro de contaminantes

•	 As probas deben estar estandarizadas, ser prácticas, accesibles e os 
custos adecuados aos resultados

Ademais, os organismos test tamén deberían ser abundantes e estar dispo-
ñibles todo o ano (ou de sinxelo cultivo e mantemento), con certa estabilida-
de xenética (ou o emprego de clons) e uniformidade nas poboacións, cuxas 
respostas teñan significado ambiental en relación coa área de estudo, ampla 
distribución e importancia comercial.

Ás veces, despois de aplicar unha batería mínima de bioensaios, é nece-
sario realizar probas complementarias con especies máis sensibles. Isto 
débese a que as sensibilidades varían entre e dentro dos grupos tróficos 
básicos, dependendo a selección de novas probas dos produtos químicos 
identificados na etapa de formulación do problema da avaliación de riscos. 
Con todo, nalgúns casos non hai datos suficientes para determinar a priori 
a sensibilidade relativa dos test de toxicidade, como é o caso que nos ocu-
pa das verteduras acuícolas. Neste sentido, canto maior sexa o número de 
ensaios a aplicar os resultados serán máis valiosos, pero tamén será máis 
custosa a vixilancia.

Polo xeral, os bioensaios de toxicidade máis utilizados en medios acuáticos 
realízanse con microorganismos en fases temperás do ciclo vital de inverte-
brados. Os organismos de pequeno tamaño ou fases temperás son ata tres 
ordes de magnitude máis sensibles que os de gran tamaño ou fases adultas 
porque, entre outras características, a súa elevada relación superficie/volu-
me permítelles absorber rapidamente os contaminantes, sufrindo de forma 

máis intensa os seus efectos e fornecendo a resposta máis rapidamente 
(Persoone et al., 2000). 

Aínda que se considera que existe un certo paralelismo entre as respostas 
dos bioensaios de toxicidade a curto e longo prazo non sempre se cumpre 
isto. Os bioensaios in vitro dunha soa exposición (aguda) a miúdo producen 
unha toxicidade menor que exposicións continuas ás descargas (crónicas) 
(Burton et al., 2000), en consecuencia, os bioensaios agudos conducen a 
unha subestimación da toxicidade dos efluentes. Mediante a realización 
de probas de toxicidade, Siedlewicz et al. (2020) miden a influencia dunha 
ampla gama de concentracións de oxitetraciclina sobre diferentes tipos de 
microorganismos (cianobacteria, diatomea, microalga) seleccionados pola 
súa relevancia ecolóxica e sensibilidade. Comproban que as concentracións 
presentes no medio ambiente poden afectar ós microorganismos probados 
e recomendan a aplicación de probas de longa duración (7 a 10 días) fronte 
á estándar (72 h) para poder avaliar con precisión e fiabilidade o impacto 
crónico dos compostos bioactivos, incluídos os medicamentos e os seus 
metabolitos, nos organismos acuáticos.

En todo caso, unha batería de probas de toxicidade agudos é parte obrigada 
dun PVA integral, pero sabendo que pode ser complex, lento e caro, reco-
méndase un enfoque graduado na definición dunha estratexia de avaliación 
realista (ECETOC, 2004; OSPAR, 2007).

Mostraxe e procesado das mostras dos efluentes 

As mostras de vertedura empregadas para a avaliación do potencial ecotóxi-
co han de ser acompañadas dunha caracterización fisicoquímica. Para que 
ambas as caracterizacións sexan representativas é preciso reducir a varia-
bilidade do efluente polo que será necesario recoller unha mostra composta 
ao longo do período considerado. 

Moitos autores recomendan que o período de mostraxe de verteduras sexa 
de polo menos 24 horas (Mendonça et al., 2011; 2013; Vasquez e Fatta- 
Kassinos, 2013) aínda que outros consideran que un período de 6 horas 
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debería ser suficiente para detectar verteduras episódicas, independen-
temente de que a mostraxe sexa continua ou non (Libralato et al., 2010; 
Tello et al., 2010). Segundo Carballeira et al. (2009; 2010a; 2012f) para a 
vixilancia ambiental das granxas piscícolas deberíase recoller unha mostra 
composta como mínimo de 8h durante o período de actividade, cun mostra-
dor automático funcionando en continuo ou polo menos cunha periodicidade 
horaria, para non sub ou sobreestimar a posible toxicidade. Se se necesi-
tase unha mostra que resuma á vez a variabilidade horaria e semanal, se 
debería tomar como mínimo tres días á semana (Luns, Mércores, Venres) e 
tres momentos ao día (8, 16, 24 h), en caso de non dispoñer dun mostrador 
automático. Unha mostra composta semanal sería máis representativa da 
carga tóxica media da granxa, apropiada para a estima da toxicidade retar-
dada ou persistente pero comprometida para determinar adecuadamente a 
toxicidade inmediata ou non persistente.

No deseño do PVA pódese optar pola necesidade de coñecer a toxicidade 
inmediata e a toxicidade retardada, ou soamente a retardada. Evidentemen-
te a primeira opción daría máis información ecotóxica, pero tamén sería máis 
onerosa, ao ter que duplicar os bioensaios. Pola contra, se consideramos 
que o impacto máis relevante é de tipo crónico entón soamente se testaría a 
toxicidade retardada coa mostra composta semanal máis representativa da 
vertedura. Se os resultados dos bioensaios cunha mostra de 8 horas fosen 
moi tóxicos habería que repetilos no tempo e se os seguintes controis redun-
dasen os mesmos resultados entón sería preciso realizar estudos comple-
mentarios máis profundos e en condicións de campo. 

Antes da realización dos bioensaios as mostras das verteduras deben ser 
mantidas en frío e escuridade, tanto durante a mostraxe como durante o 
seu almacenamento en laboratorio. En xeral, a mostra composta divídese 
en submostras que se manteñen refrixeradas (≈4°C) menos de 24h para 
as análises Pisicoquiímicas e ecotoxicolóxicas, podendo conxelar a mostra 
(-20 a -40° C) para realizar as análises sempre non máis dun mes alma-
cenada (Fresenius et al., 1990; Latif e Licek, 2004; Mendonça et al., 2011; 
2013; Gosset et al., 2016). Ademais dos parámetros fisicoquímicos a medir 
in situ (v.g. temperatura, pH, O2 en disolución, turbidez…) os demais pará-

metros convencionais de interese (v.g. DBO, DQO, SS, Ptotal, nitratos, nitri-
tos e amonio) é conveniente determinalos canto antes para evitar cambios 
na mostra por procesos físicos, químicos e biolóxicos. Como se comentou 
anteriormente, pódense complementar as análises rutineiras coa difícil e 
custosa determinación de microcontaminantes nos efluentes. 

Para a realización dos bioensaios non se ha de modificar a mostra para a 
súa estabilización química (cambios de pH, conservantes…). A filtración dé-
bese facer despois da degradación porque os sólidos en suspensión poden 
provocar interferencias nos bioensaios miniaturizados. Se unha perturbación 
antrópica afecta ás características fisicoquímicas do medio receptor os or-
ganismos nativos veranse afectados por estes cambios, independentemente 
de que modifiquen ou non a toxicidade dos contaminantes incorporados. 
Isto non exclúe a realización de bioensaios con mostras de verteduras a di-
ferentes graos de dilución xa que representan o proceso natural de dilución 
e axuda a avaliar o risco ambiental potencial. Inicialmente, para os residuos 
verteduras no medio acuático, os ensaios aplícanse a mostras sen diluír. 
Nun segundo paso, que incluiría todas as probas que mostran un efecto 
superior ao 50% respecto de mostra control, ensaiaríanse unha serie de di-
lucións co fin de calcular L(E)Cx e as unidades tóxicas derivadas (TU), o que 
se tratará máis adiante (Persoone et al., 2003). 

Só nalgúns casos podería ser necesario engadir medio nutritivo ou alimento 
(presas) para garantir o bo desenvolvemento dos organismos test, plantas 
ou consumidores respectivamente, durante o bioensaio e sempre baixo as 
mesmas condicións que a mostra control. Na figura 7.6 recóllese de maneira 
esquemática o protocolo de procesado das mostras antes da realización dos 
bioensaios de toxicidade.

Degradabilidade e persistencia dos efluentes acuícolas

En 1965 Martin Alexander formalizou a idea sobre a capacidade de biode-
gradación que posúen os microorganismos mediante o Principio da Infali-
bilidade Microbiana indicando que, se se dan as condicións adecuadas no 
medio, ningún composto orgánico natural é totalmente resistente á biode-
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Figura 7.6. Esquema sobre o procesado das mostras de verteduras das piscifactorías mariñas previo 
á realización dos bioensaios de ecotoxicidade.

gradación. Os considerables avances da química de síntese orgánica, du-
rante o último século, conduciron á produción a gran escala dunha enorme 
variedade de compostos orgánicos. Estes, tarde ou cedo, acaban no medio 
ambiente. Alí, o destino dun composto de nova síntese (xenobiótico) pode 
ser moi variable. A maioría dos xenobióticos son suficientemente parecidos 
a algún composto natural (homobiótico), de modo que poden ser degrada-
dos polo metabolismo microbiano. Con todo, outros compostos, presentan 
estruturas moleculares e secuencias de ligazóns químicas non recoñecibles 
polas encimas degradadoras existentes, resisten á biodegradación ou son 
metabolizados incompletamente, co resultado de que algúns se acumulan 
no ambiente. Estes compostos revelan a falibilidade dos supostamente infa-
libles incineradores biolóxicos.

Existen numerosas causas para que un composto sexa resistente á biode-
gradación: causas estruturais (substitucións con cloro e outros halóxenos, 
ligazóns pouco usuais, aneis aromáticos moi condensados, tamaño mole-
cular excesivo) ou causas funcionais (incapacidade para inducir a síntese 
de encimas degradadoras, imposibilidade para entrar na célula microbia-
na, escasa dispoñibilidade por problemas de solubilidade ou de absorción, 
toxicidade excesiva do composto inicial ou dos seus produtos metabóli-
cos). En ocasións, as transformacións microbianas producen residuos que 
son máis persistentes ou tóxicos que os compostos de partida. Con todo, 
os compostos facilmente biodegradables liberados ao medio recíclanse en 
substancias inocuas, que se reintegrarán ao seu correspondente ciclo bio-
xeoquímico natural. Cando se libera un composto non biodegradable ou 
persistente, mentres a difusión tende a diluílos, outros procesos tenden 
a acumulalos no medio (sedimentos) ou na biota (bioacumulación), onde 
pode alcanzar niveis tóxicos para os organismos. Por iso, nestes casos a 
dilución non é a solución ecotoxicolóxica das verteduras, e ademais non 
estaría permitido legalmente.

As verteduras procedentes das piscifactorías son coñecidas pola súa baixa 
toxicidade. Isto é debido a que as verteduras representan o medio de cultivo 
dos peixes e este ha de ser apto para a vida. Deste xeito, a principal incorpo-
ración da granxa á auga de cultivo serán os refugallos procedentes do meta-
bolismo dos peixes e restos de alimento. Con todo, as piscifactorías requiren 
dunhas condicións de hixiene e prevención de enfermidades que supoñen a 
incorporación á vertedura de desinfectantes, antibióticos, anti-incrustantes… 
O emprego destas substancias é superior nas granxas instaladas en terra 
fronte aos habituais cultivos en gaiolas mariñas para controlar as condicións 
da auga e poder traballar a altas densidades de cultivo. Ademais, dentro 
destas instalacións pódense empregar outros tipos de substancias que po-
derían perturbar aos organismos receptores (v.g. hormonas), aínda que as 
cantidades empregadas adoitan ser moi pequenas e os efectos practica-
mente inapreciables. En consecuencia, a pesar da baixa toxicidade aguda 
intrínseca das verteduras, debido aos grandes caudais emitidos xunto a pro-
cesos de biotransformación, unha exposición de tipo crónico aos mesmos 
podería chegar a afectar os ecosistemas mariños receptores. 
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Segundo sexan as características e a composición da vertedura poderiamos 
atopar un efecto tóxico agudo ou a curto prazo (toxicidade inmediata ou non 
persistente) e outro efecto tóxico crónico ou a longo prazo (toxicidade retar-
dada ou persistente). Por exemplo, as diferentes formas de N nas vertedu-
ras, poden ser directamente tóxicas para os organismos acuáticos e contri-
buír ao proceso de eutrofización. Das formas ionizadas (amonio, NH4

+) e non 
ionizadas (amoníaco, NH3) no amoníaco é a causa máis frecuente da toxici-
dade dos efluentes (Camargo e Alonso, 2006). O amoníaco (NH3) proceden-
te das granxas é producido polo metabolismo dos peixes e posteriormente 
excretado ao medio acuático onde parte se converte en amonio (NH4

+ ) (figu-
ra 7.7). Os mamíferos dispoñen de sistemas de almacenamento e excreción 
do amoníaco, pero estes mecanismos non están presentes en peixes e an-
fibios, xa que estes eliminan o amoníaco mediante excreción directa ao me-
dio. É por este motivo que o amoníaco é altamente tóxico no medio acuático 
(Hargreaves e Tucker, 2004). O amoníaco é bastante inestable, evapórase 

facilmente ou transfórmase ás súas formas oxidadas (nitratos e nitritos), de 
forma que é necesario fixar as submostras de auga acidificándoas co HCl 
e refrixerándoas para a súa determinación analítica. Con todo, as submos-
tras destinadas á realización dos bioensaios non poden ser fixadas polo que 
teñen que ser bioensaiadas rapidamente ou mantelas conxeladas desde a 
súa recolección ata a realización das probas. A redución da cantidade de 
amoníaco non ionizado e nitritos liberados considérase un aspecto prioritario 
para a protección da vida acuática, o cal vai diminuír significativamente a súa 
toxicidade inmediata. A reducción das emisións de amoníaco a través da 
súa oxidación a nitratos reduce a toxicidade pero non estimula o crecemento 
dos produtores primarios e, en consecuencia, xorde o risco trófico. Por iso, 
ademais dos niveis de amoníaco nos efluentes tamén convén determinar 
nitratos e nitritos por ser os principais implicados nos procesos de eutrofiza-
ción, un exemplo de degradación retrasada. 

É necesario sinalar, que o nivel de amoníaco nos efluentes pode variar signi-
ficativamente ao longo do ano. A temperatura da auga máis elevada ao final 
de verán e principios de outono provoca unha aceleración do metabolismo 
animal e unha maior produción de excretas. Por este motivo propóñense os 
meses de setembro-outubro para a realización dos estudos de toxicidade 
das verteduras das piscifactorías ao ser o período crítico pola maior car-
ga contaminante. Con todo, os efectos sobre o ecosistema receptor poden 
alongarse a finais de outono e inverno debido a que continúa a achega de 
amoníaco, pero diminúe a actividade fotosintética das algas coa diminución 
da temperatura, o que reduce a capacidade natural de eliminación do amo-
níaco do medio (Hargreaves e Tucker, 2003; Sergeant et al., 2014). 

Un exemplo de toxicidade crónica ou atrasada pode ocorrer cos compostos 
clorados. Os procesos de desinfección da auga poden xerar algunhas for-
mas de cloro residual residual (cloro que permanece despois dun tratamen-
to) con capacidade tóxica para a vida acuática. A química das especies de 
cloro produto da cloración é complexa e as súas concentracións ou a veloci-
dade de diminución dependen de propiedades físicas, químicas e biolóxicas 
do medio receptor. Cando o cloro disólvese en ausencia de substancias ni-
troxenadas ou outros produtos que poidan interferir, é rapidamente hidroli-

Figura 7.7. Concentración de amonio na auga de entrada (azul) e na vertedura de 5 granxas 
intensivas de rodaballo instaladas no litoral galego (Carballeira et al., 2018)
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zado a acedo hipocloroso (HOCl) e acedo clorhídrico (HCl). As proporcións 
relativas de Cl2, HOCl e OCl

− (cloro libre dispoñible) en equilibrio atópanse 
controladas polo pH, a temperatura e a forza iónica. Durante a degradación 
microbiana da materia orgánica na auga, o cloro reacciona facilmente coas 
substancias nitroxenadas e pode dar lugar á formación de mono-, dei- e tria-
minas, N- cloraminas e N- cloramidas e outros compostos N-clorados (cloro 
combinado dispoñible). Tanto as formas de cloro libre como as de cloro com-
binado participan en diversas reaccións con compostos orgánicos para xerar 
produtos clorados. A redución de produtos da cloración no efluente liberado 
debería diminuír fortemente o seu potencial tóxico ao impedir a formación de 
compostos que poden chegar a ser máis tóxicos que as substancias de orixe 
(Costan et al., 1993). 

Unha molécula altamente perigosa e que non foi considerada nos manuais 
de prevención de riscos neste tipo de acuicultura (v.g. Prevención de xiscos 
en piscifactorías do Instituto Galego de Seguridade e Saúde Laboral) é a 
hidrazina. A hidrazina prodúcese mediante reacción de cloraminas proce-
dentes do hipoclorito de sodio (ingrediente activo en moitos desinfectantes 
e branqueadores) e amoníaco da seguinte maneira: NH2Cl + NH3 → H2N-
NH2 + HCl. Non existe ningún estudo que indique a presenza deste gas nas 
granxas, pero sería recomendable telo en conta no futuro para evitar poñer 
en risco a saúde dos traballadores.

Gartiser et al. (2009; 2010) consideran que para avaliar a ecotoxicidade po-
tencial de efluentes é necesario determinar a súa toxicidade, capacidade 
de bioacumulación potencial e persistencia. A toxicidade persistente ou non 
persistente pode poñerse en evidencia mediante a comparación dos resulta-
dos de bioensaios ecotoxicolóxicos realizados antes e despois da degrada-
ción dos efluentes. Carballeira et al. (2018), despois de optimizar o método 
de simulación da degradación de verteduras (ver Capitulo VIII), comproba-
ron a persistencia da toxicidade dos efluentes liberados por cinco piscifac-
torías mariñas mediante a aplicación dunha batería mínima de bioensaios 
a distintos períodos de degradación, de 0 a 10 días. Dos tres bioensaios o 
máis sensible ás verteduras foi o de desenvolvemento embrionario de ouri-
zo, aínda que o que mellor replicaba era o de bioluminiscencia bacteriana. O 

test de microalgas foi menos sensible e con maior erro debido a factores de 
confusión, pero foi o único que mostrou unha resposta cuantificable da CE10 
ás 48 h da degradación. Á vista dos resultados obtidos, concluíron que a per-
tenza das especies test a tres niveles tróficos distintos supón unha garantía 
ecotoxicolóxica na avaliación do risco potencial das verteduras. Neste sen-
tido convén lembrar que, en xeral, a toxicidade determinada en laboratorio 
adoita ser maior que a ocorrida en condicións de campo, o que nos engade 
unha marxe de seguridade fronte ao risco real. Isto é debido a procesos de 
dispersión-dilución, de transformación e de absorción. Comprobouse que os 
sólidos en suspensión desempeñan un papel fundamental no impacto tóxico 
das verteduras orgánicas (Tsui e Chu, 2003; Angerville, 2009). A explicación 
é que moitos contaminantes contidos nos efluentes son absorbidos sobre 
a superficie das partículas e de xeito predominante se atopan en fase non 
bioaccesible (Gasperi et al., 2008; Zgheib et al., 2011; Li e Zuo, 2013), o cal 
reduce fortemente a súa toxicidade inmediata. Pero poden ser arrastrados 
a longa distancia, inmobilizados no material particulado ou ser liberados du-
rante os procesos de descomposición. A dilución dos compostos liberados 
lentamente por descomposición reduciría o seu potencial tóxico en maior ou 
menor medida segundo a facilidade de bioacumulación de cada composto 
e a capacidade dispersiva do medio. As piscifactorías mariñas instaladas en 
terra localízanse xeralmente en costas expostas, caracterizadas por unha 
alta capacidade dispersiva e a ausencia de sedimentos finos acumuladores, 
o cal minimiza en maior medida o baixo risco ecolóxico potencial observado. 

Parámetros e índices ecotoxicolóxicos 

Deseño das probas de toxicidade

En xeral, nas probas de toxicidade utilízanse dous deseños básicos: probas 
para avaliar a diferenza entre organismos expostos a distintas doses contra 
un control negativo ou o establecemento dunha relación dose-resposta. 

No primeiro caso, preténdese determinar a concentración máis alta á que 
non se observa efecto (NOEC, Non Observed Effect Concentration) ou a 
concentración máis baixa á que se observa efecto (LOEC, Lowest Obser-
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ved Effect Concentration) significativo respecto ao control. O método clásico 
para determinar as devanditas concentracións son as análises de varianza 
que permiten probar se un grupo de datos provén da mesma poboación. 
Esta determinación consiste nunha análise da varianza ( ANOVA para dis-
tribucións normais ou paramétricas e a proba de Kruskal-Wallis ou U de 
Mann-Whitney para distribucións non paramétricas), seguido por un méto-
do que xere comparacións múltiples de parellas de medias (test de Dunnet 
para distribucións paramétricas e de Tukey ou Duncan para distribucións 
non paramétricas). Estas probas comproban se existen diferenzas signifi-
cativas entre os resultados obtidos para un tratamento en particular contra 
un control negativo (tratamento con dose 0) e entre os distintos tratamentos. 
Para garantir unha correcta interpretación e significación dos datos deberían 
utilizarse polo menos 3 réplicas por mostra para todos os bioensaios. 

No segundo caso, para estimar unha relación dose-resposta axústanse 
ou modelízanse os resultados dos bioensaios a unha curva, que permite 
estimar parámetros ecotoxicolóxicos que relacionan a concentración de 
tóxico que causan un grao de efecto particular sobre os organismos ex-
postos. Entre estas concentracións, a máis utilizada é a que se coñece 
como concentración letal, efectiva ou inhibitoria 50 ( CL50/CE50/ CI50), que 
é a concentración que produce a resposta esperada sobre o 50% dos or-
ganismos expostos. Dado que a variable concentración do tóxico é de tipo 
continua (dilucións da vertedura), o tipo de variable da resposta (mortalida-
de, inhibición…) condiciona o modelo para utilizar na análise. A selección 
do método para estimar os valores de CEx (concentración efectiva dunha 
substancia que causa unha magnitude definida x) de resposta nun sistema 
dado, deste tipo de probas de toxicidade con múltiples concentracións de-
penderá da forma da distribución de tolerancias e de que concentracións 
ou doses seleccionadas a caracterizan. Utilízanse diferentes métodos de 
estima das CEX, como os clásicos sistemas Probit, Litchfield-Wilcoxon ou 
Spearman-Karber, pero tamén se poden modelizar as respostas con outras 
aproximacións estatísticas. 

Ademais do control negativo (dose ou concentración 0) en cada bioensaio 
adoita realizarse un un tratamento cun tóxico de referencia para obter o con-

trol positivo (control de calidade) que é o que certifica que o bioensaio foi 
realizado correctamente e que as concentracións estimadas son precisas. A 
USEPA (1993) cita o emprego de cloruro de sodio ( NaCl), cloruro de potasio 
(KCl), cloruro de cadmio (CdCl2), sulfato de cobre (CuSO4), dodecilsulfato 
de sodio (SDS) e dicromato de potasio (K2Cr2O7), como tóxicos de referen-
cia. Outras axencias ambientais, como a de Canadá, recomendan Zinc (II) 
como tóxico inorgánico de referencia e fenol para substancias orgánicas. 
Pero cada bioensaio homologado especifica o tóxico/s de referencia máis 
adecuado. 

Os valores NOEC e LOEC foron amplamente utilizados para avaliar a 
toxicidade de tipo crónico de toda clase de substancias e axústanse ao 
tipo de contaminación que que xeran as granxas, baixa concentración 
de tóxicos e emisións crónicas, pero a fiabilidade e a exactitude destes 
parámetros toxicolóxicos dependen en gran medida da gama de concen-
tracións bioensaiadas e do número de réplicas utilizadas (Chapman et 
al., 1996; Isidori et al., 2005). Polo que se recomenda construír as curvas 
de toxicidade doses-respuesta e estimar os criterios de calidade en ter-
mos de CEx. A CE50 é considerada como un dos criterios máis robustos 
nos estudos toxicolóxicos. Con todo, non pode ser considerada como 
un criterio de protección desde unha perspectiva ecolóxica e, ademais, 
a baixa toxicidade dalgúns efluentes impide o seu cálculo en moitos ca-
sos, como ocorre coas verteduras piscícolas. Doutra banda, os valores 
NOEC e LOEC indican un grao de calidade imprecisa (variando entre o 5 
e o 30% respecto do control), mentres que as CEx baixas (v.g. CE10) son 
criterios máis realistas, estatisticamente máis robustos e representan un 
grao permisible de alteración da calidade do sistema considerado (Kusui 
y Blaise, 1999).

Criterios de ecotoxicidade do efluente

Os índices de calidade dun efluente, coñecidos como métodos QSAR (Quan-
titative Structure Activity Relation), poden derivarse de estimas baseadas na 
relación entre a estrutura química dun composto e a súa actividade biolóxi-
ca ou en medidas que evalúan a toxicidade real. Os índices baseados nas 
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Información ecotoxicolóxica dispoñible FA

Unha NOEC ó CE10 crónica 100

Dos NOEC ó CE10 crónica de especies pertencentes a dous niveis tróficos 50

Tres NOEC ó CE10 crónica de especies pertencentes a tres niveis tróficos 10

Información ecotoxicolóxica segundo a DMA

O menor valor agudo de CL50 ó CE50 para un conxunto dunha ou dúas especies 1000

O menor valor agudo de CL50, CE50 ó CI50 para un conxunto que contenña polo menos unha alga, 
crustáceo e peixe 100

O menor NOEC subletal para un conxunto que comprenda polo menos unha alga, crustáceo e peixe 10

NOEC: Concentración máis alta á que non se observa efecto significativo respecto do control; CE10: Concentración que produce 
a resposta esperada sobre o 10% dos organismos expostos. CL50, CE50, CI50: a concentración que produce a resposta esperada 
(Letal, Eficaz o Inhibitoria, respectivamente) sobre o 50% dos organismos expostos.

Táboa 7.2. Factores de extrapolación (FA) para a protección ambiental en función da información 
ecotoxicolóxica dispoñible e segundo A Directiva Marco da Auga (DMA).

análises químicas son moi imprecisos, fundamentalmente debido á falta de 
modelos de estima da toxicidade de mesturas e que á súa vez pode ser me-
diada polas interaccións cos factores ambientais. Os índices procedentes de 
probas de ecotoxicidade expresan os resultados de varios bioensaios como 
un valor único, que indica o nivel global de toxicidade da mostra. Para un 
composto determinado pódese calcular a avaliación do risco a partir das ba-
ses de datos de información ecotoxicolóxica dispoñibles, pero para mesturas 
complexas (v.g. efluentes) é necesario testalas e cantos máis organismos se 
utilicen, a avaliación do risco será máis realista. 

Frecuentemente utilízanse factores de extrapolación ou de aplicación (FA) 
como medida preventiva para predicir os limiares de efectos subletais cando 
a información ecotoxicolóxica dispoñible é limitada polo escaso número de 
ensaios. Os métodos de extrapolación utilizados van desde os moi simples 
ata os máis complexos, dependendo dos datos existentes e o grao de incer-
teza aceptado na estimación (CCME, 1991; OECD, 1992; US EPA, 1993; 
Castillo, 2004). Entre eles recoñécense diferentes alternativas:

•	 Factores de aplicación para substancias illadas. Son valores numé-
ricos, aplicados en principio á CL50, para estimar limiares subletais 
sobre organismos acuáticos. Os valores derivados da experiencia 
son, para:

	– Compostos non persistentes e non acumulables: 
	 	 1/10 da CL50 

96 h, como máximo, en calquera lugar e a cal		
	 quera tempo 
	 	 1/20 ou menor, da CL50 

24 h despois da mestura

	– Compostos que se acumulan no ambiente: 
	 	 1/20 e 1/100 da CL50 

•	 Factores baseados en bancos de datos amplos, formúlanse como fac-
tores xerais a partir de distintos conxuntos de datos (de efectos letais 
e subletais) para establecer limiares de efectos no ambiente. Estes ni-
veis son designados como concentracións potencialmente perigosas, 

niveis de preocupación (OECD, 1992) e niveis de protección (Wagner 
e Lokke, 1991). Así, en función da información ecotoxicolóxica dispo-
ñible se determinan os factores de extrapolación para a protección 
ambiental, de forma que, a menor información maior é o factor para 
aplicar (Táboa 7.2).

A Directiva Marco da Agua (DMA) para contaminantes emerxentes con in-
formación ecotóxica limitada, utiliza o criterio de calidade (EQC) seguinte: 
EQC= NOECmin o CE10 min/FA, onde FA varía coa información dispoñible 
(táboa 7.3). Os FA son unha orde de magnitude inferior ao caso anterior, 
con todo, utilízanse criterios ecoloxicamente admisibles como é a concen-
tración subletal crónica que afecta a unha porcentaxe poboacional baixa 
(e.g.CE10) fronte a un criterio de letalidade aguda alto (CL50). 
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Outros conceptos e criterios para establecer niveis de protección cando a 
concentración dun composto ou dunha vertedura é potencialmente perigosa, 
preocupante ou que non pode ser superada, son:

•	 Concepto de unidade tóxica: unha extrapolación altamente simplifica-
da para traducir datos de laboratorio ao ambiente consiste en expresar 
o grao de toxicidade dun efluente en termos de unidades tóxicas. A 
unidade tóxica (TU) é a concentración dunha substancia expresada 
como unha fracción do punto final de toxicidade atopado (v.g. 1/ CL50). 
Este tipo de datos resultan máis visuais e prácticos ao momento de 
realizar avaliacións ambientais, xa que o valor numérico increméntase 
co aumento da toxicidade dun determinado composto ou mostra com-
plexa (USEPA, 1993).

•	 Especie máis sensible ou dilución mínima necesaria para que non 
se alcance ou a CEx (x= 10 ó 20) da especie máis sensible da batería 
ensaiada.

•	 Distribución de sensibilidades específicas: consiste en calcular esta-
tisticamente a dilución da vertedura que protexería unha determinada 
porcentaxe de especies. Por exemplo, a HC5 (HC, Hazardous Con-
centration) sería a concentración perigosa para o 5% das especies, 
é dicir, que protexería ao 95% restante. É un criterio ecotoxicolóxico 
moi relevante, o único inconveniente é que se necesita información 
ecotoxicolóxica sobre moitas especies test para o seu cálculo. No caso 
de efluentes acuícolas aumentaría a batería de bioensaios incremen-
tando significativamente o custo do PVA.

•	 Concepto de carga tóxica: a importancia dunha descarga sobre o cor-
po receptor está conferida non só polas súas concentracións tóxicas, 
senón pola cantidade total de tóxico nun volume dado da descarga. 
Unha comparación adecuada de diferentes volumes e toxicidades 
de efluentes que descargan a un corpo receptor realízase por medio 
da proporción de emisión de toxicidade (Toxicity Emission Relation, 
TER), onde TER= TU x Volumen do caudal (m3/t). 

Segundo o caso, un ou varios destes criterios poden ser utilizados na cons-
trución de índices para a avaliación ou clasificación da ecotoxicidade integral 
dun composto ou unha mestura.

Índices de ecotoxicidade

Para integrar ou ponderar a información proveniente dunha batería de 
bioensaios é necesario utilizar algún sistema de clasificación da súa to-
xicidade global. O obxectivo é atribuírlles unha puntuación de risco aos 
ambientes contaminados ou aos refugallos tóxicos clasificándoos de acor-
do co aumento dos niveis de toxicidade. A maioría dos sistemas requiren 
unha serie de dilucións das mostras orixinais, para o cálculo posterior de 
limiares toxicolóxicos, pero non existen na actualidade reglas fixas para a 
súa xeración. É importante destacar que calquera tipo de índice de eco-
toxicidade debe ser coidadosamente utilizado xa que implica perda de in-
formación orixinal. 

A elaboración de índices de toxicidade debe ter en conta coidadosos cri-
terios para dar peso aos compoñentes. Entre eles débese considerar: o 
interese de ponderar, con maior ou menor peso, determinado punto final 
ou especie; o número de especies que indican resposta; e a intensidade 
da resposta (Dutka et al., 1988). Ningún método de clasificación atopou 
aceptación xeral a nivel internacional, a pesar de que se realizaron pro-
postas co ánimo da súa estandarización, como a elaborada por investi-
gadores pertencentes a dez países europeos que expoñen un sistema de 
clasificación, baseado nunha batería de microbiotests, que consideran 
adecuada para a monitoraxe rutineira de augas de ríos, subterráneas, 
potables, de mina, efluentes urbanos e industriais, e lixiviados do solo 
(Persoone et al., 2003). 

Existen numerosos sistemas de clasificación ou índices de ecotoxicidade 
xeral de efluentes, polo que efectuamos unha breve referencia aos máis 
utilizados. Tonkes et al. (1999) clasifican as augas residuais transformando 
os valores en unidades tóxicas (<1 TU: non tóxicos; 1-10 TU: lixeiramente 
tóxico; >10 TU: tóxicos) e aplican o criterio da especie máis sensible basea-
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do no principio de precaución (Harremoës, 2000). Máis adiante, Persoone et 
al. (2003) utilizan unha batería de microbiotest, ponderan os resultados de 
cada test e clasifican a auga residual en cinco clases de toxicidade aguda: 
Sen toxicidade <0,4 TU; Toxicidade lixeira 0,4<UT<1TU; Tóxica 1=TU<10; 
Toxicidade alta 10=TU<100; e Toxicidade moi alta =100 TU). O pT-method, 
é un esquema para a avaliación das augas residuais que calcula o nivel de 
dilución non tóxico en función do organismo máis sensible (Krebs, 2004). Así 
mesmo, Scroggins et al. (2005) realizan unha clasificación semicuantitativa 
de cada proba subletal en función do grao de dilución necesario para alcan-
zar o IC25 a diferentes niveis de protección. 

Algúns índices combinan ou incorporan información de ensaios de toxici-
dade xunto a parámetros fisicoquímicos, bioquímicos ou microbiolóxicos. O 
Multitest index of effluent toxicity foi desenvolto para avaliar os efectos tóxi-
cos crónicos de efluentes industriais nos que a toxicidade de cada proba é 
ponderada por un factor baseado en xuízos cualitativos co fin de encaixar o 
índice á opinión media de expertos e, a continuación, a carga tóxica total é 
ponderada polo caudal emitido (Vindimian, 2005). O índice PEEP (Potential 
ecotoxic effects probe), orixinalmente desenvolto para a xestión das augas 
residuais municipais e industriais (Costan et al., 1993), foi modificado de tal 
forma que integra os datos de toxicidade dunha batería de bioensaios, pon-
dera a carga tóxica total polo caudal vertedura e ten en conta a persistencia 
da toxicidade (Carballeira et al., 2012b; 2018; Sarakinos et al., 2000; Blaise 
y Férard, 2004). 

Libralato et al. (2010) consideran que os métodos de clasificación da toxi-
cidade presentan lagoas ou enfoques inadecuados. Por exemplo, algúns 
métodos son específicos para unha especie e non permiten unha aplicación 
fácil a outras probas de toxicidade, noutros se subestima a importancia do 
bioensaio e da sensibilidade relativa do punto final e ás veces non existe 
unha clara distinción entre as especies incluídas na ferramenta de clasifi-
cación e a súa integración no índice. A maioría dos métodos non se desen-
volveron a partir dunha base de datos existente e moitos non supoñen unha 
protección axustada dos corpos de auga receptores para un fluxo determina-
do de augas residuais. Isto significa que a combinación dun fluxo moi baixo 

e niveis moi altos de toxicidade ou ao contrario un fluxo moi alto de auga e 
niveis moi baixos de toxicidade non faría potencialmente inadecuados aos 
efluentes para a súa descarga.

Un problema engadido é a falta de referencias ou escenarios con cero 
ou próximos a cero descargas. Cando non existen valores de referencia 
rexionais, pero se dispón dunha base de datos de toxicidade pódense 
obter valores limiar propios que permitan clasificar as mostras mediante 
unha puntuación específica da toxicidade (Phillips et al., 2001; Losso et 
al., 2007). Libralato et al. (op. cit) consideran que o método de puntuación 
específica da toxicidade é o máis obxectivo e viable entre os revisados, 
porque permite o exame da sensibilidade relativa de cada organismo e 
reduce o xuízo subxectivo de expertos á elección do número e extensión 
das clases de toxicidade. Pero, o método de puntuación só poderá vali-
darse para as piscifactorías mariñas instaladas en terra na zona litoral de 
Galicia unha vez que se implante o PVA integrado e se vaia compilando a 
información ecotoxicolóxica obtida nunha ampla base de datos. A medida 
que a base de datos medre, poderanse obter niveis de referencia espe-
cíficos para cada tipo de bioensaio, tipo de tratamento ou características 
do medio receptor. 

Mentres tanto o índice PEEP parece o máis adecuado para a xestión am-
biental xa que se basea no uso dun conxunto apropiado de bioensaios 
multitróficos (descompoñedores, produtores primarios e consumidores) e 
permite a medición de diversos tipos (aguda, crónica) e niveis (letal, suble-
tal) de toxicidade. Orixinalmente, integra os resultados dunha selección de 
catro microbiotest (test de bioluminiscencia de V. fischeri; test de inhibición 
da microalga Selenastrum capricornutum; test de letalidade e reprodución 
de Ceriodaphnia; test de xenotoxicidade con Escherichia coli SOS Chro-
motest) pero pode ser aplicado a calquera número e tipo de test e de res-
postas tóxicas, é dicir, recolle a multi-especificidade dos efectos observa-
dos (número de respostas biolóxicas positivas ou negativas afectadas por 
un efluente). Tamén ten en conta a carga tóxica ao ponderar a toxicidade 
integrada polo caudal dos efluentes e, por último, ten en conta a persisten-
cia da toxicidade dun efluente antes e despois da súa biodegradabilidade. 
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““A toxicidade observada será o resultado da 
interacción entre as substancias nocivas e o sistema 
biolóxico, incluíndo a degradación á que se atopan 

sometidas as substancias e que, á súa vez, nos 
informa da súa persistencia. A toxicidade e a súa 

persistencia son os compoñentes principais  
do risco ambiental.

Índice PEEP (Potential Ecotoxic Effects Probe) 

Onde
n	 número de mostras que exhiben unha resposta tó-

xica
N	 número total de mostras
T	 porcentaxe de toxicidade xerada por cada un dos 

bioensaios (valores ECx calculados)
Q	 caudal medio do efluente (m3h-1)

As vantaxes do índice PEEP para a avaliación dos efluentes pódense resu-
mir, como segue:

•	 A escala do índice é unha ferramenta rendible para determinar a car-
ga tóxica potencial dunha serie de residuos líquidos de fontes pun-
tuais de descarga a un medio receptor mediante a utilización de mi-
crobiotest.

•	 A fórmula do índice, é fácil de usar e interpretar, e capaz de acomodar 
a calquera número e tipo de probas de toxicidade. Mesmo, a batería 
de bioensaios pode ser orientada cara a un tema ambiental (v.g. xeno-
toxicidade, inmunotoxicidade ou disrupción endocrina) ou dirixilo cara 
a niveis tróficos concretos (v.g. batería de bioensaios de fitotoxicidade, 
de moluscos, de anélidos…) segundo se considere a súa importancia 
no ecosistema diana.

•	 A aplicación do índice permite discriminar sen ambigüidades os efluen-
tes en función da súa maior ou menor carga tóxica potencial.

•	 O índice fornece unha expresión numérica para o rexistro da carga tó-
xica dos efluentes (potencial tóxico x fluxo do efluente). Normalmente 
varía entre 0 e 10 polo que se pode considerar como un tipo de “escala 
de Richter ambiental” para augas residuais que describe o seu perigo 
potencial para un ecosistema acuático receptor.

Unha das aplicacións máis estendidas dos índices de ecotoxicidade, é a 
avaliación de efluentes no marco de programas de control ambiental ou de 
PVA orientados cara á verificación do cumprimento das regulamentacións 
de descarga, para a predición do impacto de descargas sobre sitios es-
pecíficos do corpo receptor, para avaliar o efecto combinado de mesturas 
complexas de compostos tóxicos ou para verificar melloras en procesos 
tecnolóxicos de control da contaminación. Neste sentido, PEEP é un índice 
simple e de fácil comprensión para os xestores ambientais, os industriais 
e o público en xeral e facilita a toma das decisións, rápida e documentada, 
que deba abordarse para reducir o impacto nos ecosistemas acuáticos. 

Carballeira et al. (2018) propoñen lixeiras modificacións no cálculo do índice 
PEEP co fin de adaptar o devandito índice á avaliación toxicolóxica de ver-
teduras de baixa toxicidade e gran volume de descarga. A fórmula orixinal 
subestimaba os cambios de toxicidade resultantes da biodegradación dos 
efluentes ao aplicarlle o logaritmo á diferenza de toxicidade entre a toxici-
dade inmediata (<24h) e a retardada (5 a 10 días). No Anexo II amósase un 
exemplo de cálculo do Índice PEEP, onde se utilizan valores EC10 obtidos en 
distintos bioensaios de laboratorio, para avaliar o efecto toxico potencial de 
efluentes de hipotéticas granxas mariñas instaladas en terra na zona litoral. 

Como colofón hai que sinalar que a determinación de contaminantes no 
medio, de biomarcadores en organismos e o uso de bioensaios de toxici-



G U Í A PA R A A R E A L I Z A C I Ó N  D E  P L A N S  D E 
VIXILANCIA AMBIENTAL INTEGRADOS DE CULTIVOS 
MARIÑOS INSTALADOS NA ZONA TERRESTRE 
D A F R A N X A L I T O R A L D A C O S TA D E  G A L I C I A

123

Figura 7.8. Esquema do dispositivo utilizado por Carballeira (2013) para a realización de múltiples 
bioensaios in situ para a vixilancia ambiental das piscifactorías mariñas instaladas en terra na zona 

litoral de Galicia.

dade son cada día máis utilizados nos programas de control da contami-
nacón. Así, o Ministerio para a Transición Ecolóxica e o Reto Demográfico 
(MITERD), responsable da implementación en España da Directiva Marco 
sobre a Estratexia Mariña (DMEM) da UE e da súa transposición ao dere-
ito español mediante a Lei de Protección do Medio Mariño, no descritor 8 
inclúen a análise de contaminantes e indicadores dos seus efectos bioló-
xicos similares aos utilizados nesta guía (v.g. biomarcadores moleculares 
en mexillón; avaliación da toxicidade mediante o bioensaio embrio- larvario 
de ourizo de mar…). Os datos obtidos introduciranse na Base de Datos do 
ICES e serán enviados ao Convenio OSPAR para a avaliación coordinada 
da contaminación mariña no atlántico nordeste. Co tempo, en base á infor-
mación recollida optimizarase a interpretación dos resultados e o deseño 
dos programas de vixilancia.

Integridade ecolóxica 

Concepto de integridade ecolóxica 

Os parámetros toxicolóxicos de laboratorio e os fisicoquímicos das vertedu-
ras e do medio son insuficientes para avaliar o impacto ecolóxico real. Por 
outra banda, todos os niveis tróficos dos ecosistemas acuáticos (produtores, 
descompoñedores, consumidores primarios e secundarios) están potencial-
mente afectados e a Directiva Marco Europea da auga (DMA, 2000/60 /CE) 
esixe manter o bo estado ecolóxico das masas de auga expostas a grandes 
volumes de descarga. A idea dun bo estado ou integridade ecolóxica non é 
sinónimo de prístino, pois sería moi esixente e pouco realista. Un ecosiste-
ma saudable é aquel que funciona ben, é dicir, debe presentar capacidade 
de autorregulación e manter un grao aceptable de inercia e resiliencia fronte 
ás perturbacións. Para iso deberá conservar os seus parámetros caracterís-
ticos dentro do rango dos niveis de referencia ou de normalidade. É necesa-
rio determinar devanditos niveis e estandarizar o seu seguimento desde as 
concentracións dos contaminantes presentes no medio ou nos organismos 
ata a composición específica e a estrutura das comunidades. Por tanto, para 
avaliar a presión sobre as poboacións expostas é necesario realizar bioen-
saios in situ ou estudar o estado das comunidades afectadas porque inte-

gran a variabilidade das descargas e proporcionan unha visión máis realista 
do impacto ocasionado ao ecosistema acuático.

Aínda que é practicable levar a cabo ensaios ecotoxicolóxicos in situ, me-
diante a exposición de organismos test directamente no medio receptor (fi-
gura 7.8), chama a atención a exigua bibliografía existente sobre o tema. 
Quizais sexa debido ás dificultades que entrañan este tipo de experimentos, 
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Figura 7.9. Dispositivo de transplante, consistente nun bastidor de metacrilato, con catro cámaras 
para a incubación de discos de macroalgas, do que colgan catro bolsas de diálise, protexidas con 

malla de nailon amarela, e que conteñen mostras da comunidade fitoplanctónica nativa (Esquerda). 
Gradiente de exposición ás verteduras dunha piscifactoría mariña instalada en Lira (A Coruña) onde 

se situaron os dispositivos experimentais (Dereita).

a alta variabilidade das condicións ambientais en que se desenvolven estas 
probas (Chapman, 2000 b) ou que estes métodos de vixilancia avanzados 
(v.g. ensaios de colonización de substratos; engaiolamento e exposición de 
bioindicadores; procesos de descomposición…) aínda non están suficiente-
mente desenvolvidos (Gosset et al., 2016). 

O emprego de biosensores permitiría o seguimento do impacto das vertedu-
ras in situ e online, pero hoxe en día son moi escasos os estudos con esta 
metodoloxía. Segundo Farré e Barceló (2003) os biosensores bacterianos 
permiten investigar a toxicidade dos compostos químicos e non se interrom-
pen pola turbidez, o cal é unha vantaxe para mostras de augas residuais. 
Pero o requisito previo é a selección apropiada do organismo, xa que algun-
has bacterias son especialmente sensibles a un grupo de substancias, pero 
poderían ser altamente resistentes a outras. 

Medida da integridade ecolóxica

Para avaliar o grao de integridade ecolóxica do ecosistema receptor das 
aguas vertidas dispoñemos basicamente das seguintes aproximacións:

•	 Realización de bioensaios ecotoxicolóxicos in situ

•	 Medida de biomarcadores en organismos nativos

•	 Estudo das comunidades nativas

•	 Ensaios de colonización de substratos artificiais

•	 Outros métodos alternativos

Bioensaios ecotoxicolóxicos in situ

Gosset et al. (2016) realizan unha revisión dos métodos ecotóxicos 
existentes para a avaliación das verteduras sobre as biocenoses acuá-
ticas e agrúpanos baixo dous enfoques que denominan: enfoque da 

substancia e enfoque da matriz. O primeiro, correspóndese cos bioen-
saios realizados in vitro coas verteduras comentadas na liña de eviden-
cia anterior. O segundo refírese aos bioensaios realizados in situ, cuxos 
resultados son máis realistas en relación coa matriz e os escenarios de 
estudo, porque o impacto observado ten en conta o efecto combinado 
dos contaminantes diluídos no medio estudado baixo a influencia das 
condicións ambientais existentes. O método da matriz pode aplicarse 
de maneira uni ou multiespecífica, pero en ambos os casos os bioen-
saios in situ son moi escasos.

A realización de bioensaios con microorganismos in situ presenta especiais 
dificultades de confinamento e exposición. Carballeira (2013) para avaliar o 
impacto das verteduras de piscifactorías mariñas instaladas en terra, utilizan 
transplantes da comunidade fitoplanctónica nativa confinada en bolsas de 
diálise, que permiten o paso das toxinas en disolución, expostas a modo de 



G U Í A PA R A A R E A L I Z A C I Ó N  D E  P L A N S  D E 
VIXILANCIA AMBIENTAL INTEGRADOS DE CULTIVOS 
MARIÑOS INSTALADOS NA ZONA TERRESTRE 
D A F R A N X A L I T O R A L D A C O S TA D E  G A L I C I A

125

Figura 7.11. Cámara de metacrilato cilíndrica con peches de malla de 1mm de poro para a exposición 
de discos algais (Esquerda). Obtención dos discos con sacabocados e procesado despois da súa 
exposición (determinación de biomasa, análise pigmentario e fluorescencia clorofílica) (Dereita).  

Foto: A. Carballeira.

Figura 7.10. Transplante de Fucus vesiculosus. Fíxase o pé do alga ao lastre con adhesivo de 
poliuretano rápido e protéxese cunha malla de plástico. Foto: R. García Seoane.

gradiente no medio mariño receptor (figura 7.9). O nivel de impacto clasifi-
couse comparando a composición pigmentaria e a fluorescencia clorofílica 
da comunidade antes e despois de diferentes períodos de exposición e entre 
os distintos puntos de exposición. 

O procedemento do bioensaio realizado coa comunidade de fitoplancto na-
tivo consiste en:

1.	 Eliminación do zooplancton por filtración para que non pastoree sobre o 
fitoplancton durante o período de exposición

2.	 Determinación das condicións de preexposición (composición pigmenta-
ria e fluorescencia clorofílica)

3.	 Inclusión da comunidade fitoplanctónica en bolsas de diálise e instala-
ción no dispositivo de exposición in situ durante o tempo adecuado

4.	 Retirada do transplante, determinación das condicións de post-exposi-
ción

5.	 Comparación estatística dos datos pre e post exposición e entre os pun-
tos do gradiente. 

Despois de ensaiar varios tempos de exposición as respostas tóxico/tróficas 
atopadas foron débiles e confusas. 

Máis sinxelos de realizar son os bioensaios con macroalgas que se po-
den expoñer sen necesidade de confinamento, v.g. espécimes de fucáceas 
ou laminaráceas suxeitas polo pé a un lastre e depositadas no fondo da 
zona inter e submareal (figura 7.10). Outra opción interesante, por esixir 
períodos máis curtos de exposición que os anteriores, consiste en expo-
ñer en cámaras transparentes discos de macroalgas (v.g. Ulva spp.) en 
cámaras de metacrilato transparentes (figuras 7.9 e 7.11). Este método 
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Figura 7.12. Bandexa con discos de Ulva spp. normais e discos “pantasma” antes da súa 
disgregación total. 

Figura 7.13. Efecto dos efluentes dunha piscifactoría mariña instalada en terra sobre o crecemento de 
discos de Ulva spp. e a súa relación co sinal isotópico δ15N corporal.

foi utilizado por Carballeira (2013) para o estudo dos efectos de varias 
granxas piscícolas sobre o crecemento de discos de Ulva. Para resolver 
o problema da conversión dos discos en discos pantasma (figura 7.12) 
durante o período de exposición, convén non utilizar as zonas marxinais 
da lámina, xa que non toda a superficie da lámina funciona igual desde 
a perspectiva reprodutiva (Hiraoka e Enomoto, 1998), e para asegurar a 
homoxeneidade dos discos é mellor extraelos na zona intermedia entre a 
basal e a apical. Doutra banda, a formación de discos pantasma pódese 
minimizar mediante tratamento previo cunha disolución de NaClO de 0.5 
ml.L-1 durante 1 minuto. O autor comproba que os efluentes das granxas 
afectan rápida e significativamente o crecemento dos discos. O incremento 
neto de biomasa correlacionouse claramente co sinal δ15N corporal. Cando 
o δ15N da alga é superior a 8,10 ‰, a uns 200-300 m do emisario, o efecto 

é moi significativo mentres que os inferiores a 7,40 ‰ non se diferenciaron 
do control (figura 7.13).

Os bioensaios in situ realizados con produtores primarios responden á ac-
ción combinada de tóxicos e nutrientes, pero é necesario ter en conta outros 
factores de confusión, como a turbidez da auga ou a sedimentación de par-
tículas sobre a superficie foliar, que poderían enmascarar os efectos tóxico- 
tróficos dos efluentes sensu stricto.

Os bioensaios con animais realizados in situ xeralmente son de tipo unies-
pecífico e baséanse no principio de engaiolamento e exposición na ma-
triz contaminada. Empregáronse todo tipo de organismos como moluscos, 
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Figura 7.14. Fotografía do dispositivo para a realización de bioensaios in situ esquematizado na figura 
7.7. Bandexa de exposición de crías (< 1cm) e adultos (> 3 cm) de ameixa (Venerupis corrugata o V. 

pullastra). Órganos diseccionados sobre xeo para a análise de biomarcadores moleculares.

crustáceos ou peixes (Do Valls, 2007), con espécimes adultos, xuvenís, 
larvas ou embrións. Aínda que estes organismos son confinados en gaio-
las co poro de malla axustado ao seu tamaño tamén poden presentar pro-
blemas por tupido (fouling) se os períodos de exposición son longos. A 
práctica deste tipo de ensaios facilítase en gran medida canto máis rapi-
damente responda o organismo test, se non necesita ser alimentado (v.g. 
filtradores) ou canto menor sexa a taxa de reposición do alimento durante 
o período de exposición. 

Entre os organismos test máis comunmente utilizados están moluscos filtra-
dores como ameixas, ostras e mexillóns. Unha vantaxe engadida deste tipo 
de organismos é que o tamaño da súa vianda permite analizar biomarcado-
res (v.g. moleculares ou histolóxicos con efectos subletais), o que pode anti-
cipar a resposta subletal e reducir o período de exposición fronte ao criterio 
de letalidade. Carballeira (2013) seleccionan a ameixa babosa (Venerupis 
pullastra) polo seu interese comercial, pola posibilidade de incluíla dentro 
de sistemas de cultivo multitróficos e para observar as diferenzas na sensi-
bilidade entre organismos nativos e transplantados. Utilizaron exemplares 
adultos de ameixa para a determinación de biomarcadores (alteracións his-
tolóxicas e moleculares) (figura 7.14), cuxos resultados foron moi similares 
aos obtidos co mexillón nativo (M. galloprovincialis). 

Cada día son máis os investigadores que usan embrións ou alevíns de pei-
xes para avaliar os riscos ecotóxicos debido a que mostran unha alta sensi-
bilidade aos contaminantes e representan un nivel trófico elevado (Gercken 
et al., 2006; Cao et al., 2009). Con todo, a pesar de que os bioensaios de 
peixes pódense utilizar para avaliar o risco de todo tipo de contaminantes e 
situacións na práctica, todos aplícanse en condicións de laboratorio e exis-
ten recomendacións europeas para a redución de vertebrados nas probas 
de toxicidade (Directiva 86/609/CEE) (CEE, 1986). Aínda así e como norma 
xeral, os bioensaios in situ deberían realizarse con peixes de pequeno ta-
maño polo seu fácil cultivo e manexo ou con fases xuvenís que son máis 
sensibles que os adultos. Se se necesitan tempos de exposición longos a 
alimentación dos peixes expostos in situ podería ser un grave inconveniente. 
Neste sentido as especies omnívoras poderían ter máis probabilidades de 

resistir adquirindo enerxía das partículas en suspensión. Outro inconvenien-
te para ter en conta son as recomendacións europeas sobre a redución de 
vertebrados nas probas de toxicidade (Directiva 86/609/CEE) (CEE, 1986).

Resumindo, os bioensaios in situ, facilitan o estudo da integridade ecolóxica e 
permiten prescindir dos laboriosos e complexos estudos das comunidades na-
tivas, que requiren de persoal altamente cualificado para a súa execución e in-
terpretación. Para unha mellor aplicación do PVA recoméndase, como opción 
máis operativa, a realización de bioensaios in situ con moluscos e embrións 
de peixes xa que non requiren de alimentación adicional durante a exposición. 
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Biomarcadores en organismos nativos

Tanto en condicións de laboratorio como de campo podemos estudar as reaccións 
dos organismos mediante a análise de biomarcadores de exposición ou resposta, 
desde o nivel molecular ao cito-histolóxico. Tamén podemos incluír, dentro do 
concepto de biomarcador, as respostas funcionais á tensión, como a eficiencia 
fotosintética de micro e macroalgas. A fluorescencia clorofílica é un método sen-
sible, confiable e rápido de cuantificación dos cambios inducidos polos estresores 
de todo tipo sobre os sistemas PSII e o PSI das plantas (Xu et al., 2019).

En apartados anteriores vimos a aplicación de biomarcadores para carac-
terizar a resposta de organismos confinados (fluorescencia clorofílica de 
discos de Ulva sp. e de comunidades fitoplanctónicas ou biomarcadores 
moleculares en ameixa) pero a información obtida pode ser máis realista 
se se aplica a organismos nativos. Actualmente, existe unha tendencia na 
vixilancia ambiental da integridade ecolóxica cara á eliminación ou polo 
menos a redución da periodicidade con que se realizan os tediosos es-
tudos baseados na composición das comunidades nativas. As principais 
recomendacións para a avaliación da integridade ecolóxica son: a determi-
nación de biomarcadores en organismos nativos, os bioensaios in situ e o 
estudo de comunidades colonizadoras de substratos artificiais. 

Das tres alternativas a primeira é moi atractiva porque elimina toda a loxís-
tica que acompaña aos bioensaios in situ e fornece unha resposta tem-
perá, mais o inconveniente reside en que os organismos poderían estar 
adaptados ás devanditas condicións ou que só permanezan os máis re-
sistentes a esas verteduras. Carballeira et al. (2010c) analizan biomar-
cadores moleculares e histolóxicos en mexillóns nativos (M. galloprovin-
cialis) recollidos en gradiente respecto ao momento de vertedura de sete 
granxas instaladas en terra da zona litoral de Galicia. Entre os biomarca-
dores moleculares analizados en gónadas, branquias e hepatopáncreas, 
están tres encimas de biotransformación: Glutation- S- Transferasa ( GST), 
Etoxiresorufin-Ou- desetilasa (EROD) e Dibencilfluoresceina (DBF); dous 
de defensa antioxidante: Glutatión peroxidasa (GPX) e Glutation reductasa 
(GR); e dous parámetros de dano oxidativo: Peroxidación lipídica (LPO) e 

dano de ADN. Os biomarcadores medidos en branquias foron os máis es-
tables e mostraron un patrón claro de resposta correspondente co gradien-
te de exposición. Tamén observaron unha relación directa entre a carga 
vertida (produción acuícola) e os biomarcadores, tanto para branquia como 
para hepatopáncreas. 

Ademais dos biomarcadores moleculares presentados anteriormente exis-
ten moitos outros que poden ser empregados para coñecer a tensión á que 
se atopan sometidos os organismos. Por exemplo:

•	 A catalasa (CAT) cataliza a reacción pola cal se transforma a H2O2 en 
H2O e O2, eliminando de tal forma os produtos tóxicos das reacción 
redox.

•	 O transporte de electróns fai referencia ao número total de electróns 
que se intercambian durante a oxidación do NADH a NADPH que ac-
túa como molécula altamente enerxética en transformacións metabóli-
cas da vía das pentosas fosfato, sendo unha fonte de electróns para a 
biosíntese de ácidos graxos e esteroides. 

•	 As metalotioneinas (MTs) son inducidas pola presenza de metais como 
o Zn, Cu, Cd e Hg, coñecidos por estar presentes no penso dos culti-
vos acuícolas, e que son incorporadas á estrutura das MTs. 

•	 Os niveis de monoaminas (serotonina e dopamina) atópanse intima-
mente relacionados coa actividade MAO (monoamina oxidasa) que é 
a encargada da oxidación das devanditas moléculas. Desta maneira, 
a medida da actividade MAO daranos unha estimación dos niveis de 
serotonina e dopamina, importantes mediadores da maduración de ga-
metos e da posta que posteriormente serán activadas pola ciclooxixe-
nasa (COX), determinada pola oxidación de 2,7-diclorofluoresceina e 
a presenza de araquidonato. 

Estes dous últimos biomarcadores son pouco fiables no caso de moluscos fil-
tradores xa que están directamente relacionados co estado das gónadas e coa 
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Figura 7.15. Os biomarcadores histopatológicos (A: Fagocitosis hemocítica; B: Exfoliación branquial) 
e moleculares, cuantificados en mexillóns nativos (Mytilus galloprovincialis) expostos ás verteduras de 

granxas mariñas, pódense utilizar como indicadores de integridade ecolóxica do sistema receptor. 

posta, que á súa vez depende de condicións fisicoquímicas do medio e pode 
ter lugar durante todo ou case todo o ano nas costas galegas (Figueras, 2007).

Respecto aos danos histolóxicos, observaron unha clara exfoliación dos fila-
mentos branquiais de mexillóns nativos e ameixas transplantadas e algúns 
casos de fagocitosis hemocítica en gónada e tecido conectivo nas mesmas 
ameixas (figura 7.15). 

As alteracións histopatolóxicas de cada estación de mostraxe contabili-
záronse semi-cuantitativamente a través dun índice ponderado de dano ( 
IPD). O índice IPD correlacionouse significativamente co sinal δ15N deter-
minado tanto nos mexillóns analizados como nas macroalgas nativas que 
habitaban na súa contorna. Deste xeito canto maior era o sinal δ15N corporal 

observado maior era o dano histolóxico predito. A validación destas relacións 
Descriptor-Efecto permite simplificar os aspectos técnicos e mellorar a rela-
ción Custo-Efectividede no deseño dos PVA (Carballeira et al., 2011b).

Estudo de poboacións e comunidades nativas

Desde os anos 1980 se veñen producindo claros conflitos entre xestores e 
ecólogos, porque os métodos ecosistémicos presentan numerosos inconve-
nientes que afectan á súa operatividade. Underwood (1997; 2000) destaca 
unha serie de problemas na detección de efectos ou perturbacións a nivel de 
comunidades, como a variabilidade natural poboacional e da comunidade, 
problemas na comparación antes e despois da perturbación, na compara-
ción de escenarios, e a falta de linealidade intensidade-efecto. Todos estes 
problemas agrávanse cando analizamos as causas dos patróns de distri-
bución e abundancia de animais e plantas na franxa intermareal en costas 
rochosas xa que:

•	 Normalmente a avaliación da integridade ecolóxica do ecosistema re-
ceptor dos impactos acuícolas fundaméntase na composición e estru-
tura da comunidade invertebrada de substratos brandos (máis unifor-
mes que os substratos rochosos). A práctica inexistencia deste tipo de 
fondos nas costas fortemente expostas limita a vixilancia ás comuni-
dades instaladas sobre substratos duros, sobre todo as localizadas na 
franxa intermareal, a máis impactada e máis alcanzable para estudar.

•	 A distribución dos organismos neste tipo de costa responde a numero-
sas interaccións (procesos de recrutamento ou supply- side ecology, 
mecanismos de estruturación das ensamblaxes top- down / bottom- 
up, depredación de especies estruturadoras…) e o seu estudo supón 
unha tarefa moi complexa na actualidade (Chapman, 1995; 2000a; 
Underwood, 2000; Menge, 2000). A heteroxeneidade espazo-temporal 
de poboacións e comunidades que habitan na zona intermareal condú-
cenos a buscar outras aproximacións, como as comentadas anterior-
mente, baseada na determinación de biomarcadores de tensións en 
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A heteroxeneidade espazo-temporal das poboacións que habitan na zona intermareal condúcenos 
a buscar outras aproximacións para a avaliación da integridade ecolóxica, como as baseadas na 
determinación de biomarcadores de tensións en organismos nativos como mexillóns, ostras, lapas, 
cirrípedos… Foto: J. Cremades.

organismos nativos ou transplantados ou na realización de bioensaios 
de colonización sobre substratos artificiais.

A pesar de todo iso, o seguimento de poboacións ou comunidades bentóni-
cas rochosas, sobre todo se presentan algún tipo de protección, deberíanse 
incluír dentro do PVA, aínda que a periodicidade dos controis (v.g. cada 3-5 
anos) pode ser superior á doutros parámetros de máis doada obtención. Ao 
utilizar esta aproximación metodolóxica débese ter en conta que para a co-
rrecta interpretación dos resultados é conveniente dispoñer de sitios control 
ou valores de referencia, sendo moi útil ter información sobre o grao ou es-
tado de conservación do sitio antes de que comece a actividade da granxa 
(estado preoperativo ou cero), mellorar as ferramentas bénticas, e utilizar va-
riables preditivas xunto a parámetros biolóxicos simples ou contar co soporte 
de novas tecnoloxías (v.g. análise de imaxes, isótopos estables…), tanto para 
detectar as tendencias a longo prazo como para deslindar responsabilidades 
fronte a outras fontes de impacto natural ou antrópicas. Pero antes hai que re-
solver cuestións básicas como: que tipo de parámetros macroscópicos, que 
nivel taxonómico e que métodos de caracterización da perturbación son os 
máis apropiados para ser considerados no deseño dun PVA das piscifacto-
rías mariñas instaladas en terra na zona litoral? 

Parámetros macroscópicos estruturais e funcionais

Calow (1996) considera que as propiedades estruturais dos sistemas eco-
lóxicos son máis importantes que as funcionais. Esta regra ecotoxicolóxica 
fundaméntase en numerosas observacións sobre como moitas especies po-
den ser eliminadas dunha comunidade sen cambios aparentes nos ciclos de 
enerxía e materiais. Isto é debido á redundancia funcional entre as especies 
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que compoñen as comunidades, de modo que cando unha comunidade está 
sometida a unha tensión química a substitución de especies e outros axen-
tes homeostáticos manteñen estable o funcionamento global do sistema 
(Odum, 1985). Por este motivo, os atributos funcionais foron frecuentemente 
ignorados nos estudos de contaminación como respostas á tensión ambien-
tal (Gray, 1989). Un exemplo clásico achégao o Paradigma de Pearson e 
Rosemberg (1978) cando observan que só altos niveis de enriquecemento 
orgánico favorecen a perda de especies e a aparición de especies oportu-
nistas de macroinvertebrados bentónicos, mentres que a baixos niveis de 
contaminación as respostas poden ser opostas. Tamén, é necesario ter en 
conta que o estado dunha ou unhas poucas especies particulares (especies 
crave) pode ser máis importante que a alteración dun conxunto de especies 
sobre a estrutura e o funcionamento da comunidade. 

Concepto de suficiencia taxonómica

Os cambios na composición e estrutura das comunidades receptoras son os 
mellores indicadores de impacto sobre a integridade ecolóxica. Por definición, 
os organismos que habitan un medio son os que definen o seu grao de con-
servación e os parámetros que resumen a súa composición ou estrutura pó-
dense utilizar como variables de estado. Con todo, o seu estudo é custoso xa 
que supón analizar todos os grupos taxonómicos existentes e non todos res-
ponden o impacto. Garmendia et al. (2005) consideran que, para a avaliación 
de impactos, como os derivados da acuicultura, sobre a comunidade béntica é 
suficiente estudar a macroinfauna a nivel de familia presente na capa superfi-
cial do sedimento. Isto axústase ao concepto de suficiencia taxonómica (Ellis, 
1985) que se basea en utilizar o menor nivel de especialización taxonómica 
capaz de obter a información necesaria que permita alcanzar os obxectivos 
expostos. A isto hai que engadir que mentres as variacións ambientais natu-
rais afectan á macrofauna a nivel específico as perturbacións antrópicas fano 
a niveis taxonómicos superiores (Warwick, 1988a; 1988b).

Pódese profundar no aforro utilizando soamente un grupo faunístico sempre 
que sexa un descriptor eficaz do estado da comunidade. Por exemplo, para 
os fondos de tipo detrítico– sedimentario o grupo dos anélidos poliquetos 

é o máis empregado en relación ao impacto dos cultivos mariños. Os taxo-
nes dos anélidos poliquetos presentan gran diversidade de respostas fronte 
ao enriquecemento orgánico. Mentres algunhas familias como Capitellidae, 
Dorvilleidae, Spionidae, Glyceridae o Nereididae son tolerantes, outras como 
Onuphidae, Sabellidae, Magelonidae, Maldanidae e Paraonidae Nephtydae 
considéranse sensibles á contaminación orgánica (Salas, 1996; Méndez et 
al., 1998; Cañete et al., 2000; Belan, 2004; Harkantra y Rodrigues, 2004; 
Pagliosa, 2005; Tomassetti y Porrello, 2005; Lee et al., 2006, Sutherland et 
al., 2007; Lamparidou et al., 2005; Garmendia y Mora 2007; Dean, 2008; 
Martinez-Garcia et al., 2013).

Aínda que tradicionalmente o concepto de suficiencia taxonómica relacio-
nouse coa infauna invertebrada nativa pode ser aplicado a outro tipo de 
comunidades, como as colonizadoras de substratos artificiais ou a comu-
nidades nativas transplantadas, polo que é un concepto especialmente útil 
no campo dos programas de vixilancia ambiental xa que supón unha consi-
derable redución de tempo e de custos da vixilancia para obter resultados 
capaces de dar resposta ás necesidades das administracións. 

Métodos de caracterización do estrés ou a perturbación

A nivel de organismo, a teoría ecolóxica predice que os organismos de pe-
queno tamaño serán máis abundantes en ambientes estresantes (Odum, 
1985). O tamaño corporal está correlacionado con outras características 
biolóxicas (ciclo de vida, taxa reprodutiva ou hábitat), polo que ten grandes 
implicacións para os organismos en termos enerxéticos e de interaccións 
tróficas (Teoría Ecolóxica Metabólica de Brown et al., 2004). Os organismos 
pequenos normalmente mostran altas taxas de crecemento e ciclos de vida 
acelerados que lles confire vantaxes nas súas respostas a perturbacións 
ou tensións (Cardillo, 2003). As especies de gran tamaño mostran un gran 
número e intensidade de interaccións tróficas o que lles fai máis sensibles 
a calquera cambio que ocorra a escala de ecosistema (Woodward et al., 
2005). Os animais que ocupan posicións tróficas altas son máis sensibles 
a cambios tróficos resultantes da tensión debida á redución do número de 
presas potenciais, ao incremento da toxicidade do alimento por contaminan-
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tes e da maior enerxía requirida para facer fronte á tensión (BradLei, 2008). 
De feito, os depredadores son moi escasos nos ecosistemas perturbados, 
tipicamente caracterizados por produtores primarios e herbívoros (Menge e 
Sutherland, 1987). Por outra banda, a tensión parece seleccionar aqueles 
organismos cunha gran variabilidade fenotípica e un nicho ecolóxico amplo 
(MacArthur e Levins, 1967; Stubbs e Wilson, 2004). 

A nivel de comunidade, coñécense os principais efectos que provoca a con-
taminación sobre as características estruturais e funcionais (dominancia, 
baixa diversidade, ciclos sobrecargados…) pero requírense medidas que 
sexan preventivas (e non descritivas) antes de que o sistema deteriórese 
irreversiblemente. O principio consiste en responder á seguinte pregunta: 
Que tipo de comunidade habería aquí se non houbese unha perturbación de 
orixe humana? Evidentemente a pregunta implica comparar dúas comunida-
des, a actual e a de referencia tras a súa evolución en condicións naturais, 
pero a ecoloxía non é capaz de predicir estes procesos. Polo que todos os 
métodos existentes soamente permiten avaliar o estado ecolóxico a poste-
riori, é dicir, como a tensión ambiental afectou ás comunidades respecto ao 
valor de referencia (Simberloff, 2004). Para iso, dispoñemos de alternativas 
estruturais, as máis tradicionais e comunmente utilizadas, e funcionais. 

Desde a perspectiva estrutural dispoñemos de varias aproximacións para 
a avaliación do estado ecolóxico dunha localidade:

•	 Comparación da estrutura da comunidade dunha localización coa 
teórica esperada ou coa normal. Entre os modelos teóricos están as 
curvas de abundancia- dominancia ou os índices de diversidade espe-
cífica (Daly et al., 2018). A principal obxección a estes índices como 
medida da perturbación baséase no feito de que dependen tamén de 
factores distintos da contaminación e é ambiguo o establecemento dos 
límites en relación co grao de alteración. O principal problema dos mo-
delos baseados na comparación con datos normalizados ou de refe-
rencia (modelo neutro de Caswell ou de aplicación de coeficientes de 
polución) é que esixen un coñecemento previo e exhaustivo da zona 
e das especies.

•	 Comparación de atributos estruturais que respondan de diferente forma 
segundo o tipo de perturbación. Entre as medidas, coñecidas como de 
control interno, están as Curvas de Abundancia de Biomasa (ABC) 
que presentan unha sensibilidade razoable fronte a alteracións de di-
ferente natureza, aínda que se vinculan especialmente coas entradas 
de materia orgánica. Unha alternativa similar é a identificación de pro-
piedades estruturais conservativas susceptibles de modificación por 
perturbación ou contaminación. Certas propiedades das comunidades 
son comúns para o mesmo estadío de desenvolvemento con indepen-
dencia da composición específica, a cal está máis influenciada polas 
condicións naturais de cada medio. Algúns autores consideran que as 
curvas ataxonómicas (espectro de biomasa ou de tamaño corporal) 
son capaces de diferenciar os efectos da contaminación orgánica da 
tóxica, en base a que a contaminación tóxica causa unha caída na di-
versidade específica, pero sen provocar unha desviación da distribución 
log-normal, mentres que a contaminación orgánica produce ambas as 
cousas. Respecto da descomposición da diversidade beta ou cam-
bios na composición de especies entre localidades ao longo dun gra-
diente ambiental, existe un gran descoñecemento sobre que patróns de 
reemprazamento (substitución de especies) e aniñamento (desenvolve-
mento de conxuntos aniñados de especies que comparten unha gran 
parte da distribución ao longo dun gradiente de riqueza) poderían xurdir 
ao longo de gradientes de tensión a pequena escala. A gran escala sa-
bemos que, ao longo de gradientes de riqueza, onde os sitios difiren na 
súa intensidade de tensión e comparten poucas especies, as diferenzas 
en composición deberanse fundamentalmente ao reemprazamento de 
especies, as cales mostrarán un alto grao de especificidade ao longo do 
gradiente (especialistas). Cando os gradientes de riqueza prodúcense a 
través da perda de especies dando lugar a comunidades máis pobres, 
subconxuntos daquelas máis ricas, a diversidade beta explícase por 
aniñamento. Neste caso, as comunidades comparten unha alta porcen-
taxe de especies porque as especies que habitan os sitios máis pobres 
son capaces de tolerar a tensión e aparecen baixo un amplo rango de 
niveis de tensións (xeralistas) (Gutiérrez, 2014). A descomposición da 
diversidade beta por reemprazamento de especies foi utilizada con éxi-
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Figura 7.16. Respostas das comunidades colonizadoras de substratos artificiais ás verteduras de 
piscifactorías mariñas instaladas en terra na zona litoral. I/ Variación dos parámetros macroscópicos 
da comunidade colonizadora en función do tempo e do grao de exposición. II/ Exemplos de perfís 
ecolóxicos, de especies colonizadoras sensibles e resistentes, en función da distancia ao foco da 

vertedura. Tomado de Carballeira (2013).

to a pequena escala por Carballeira et al. (2011e) para determinar os 
limiares de cada variable explicativa que producían cambios de estado 
significativos das comunidades bentónicas afectadas por piscifactorías 
mariñas instaladas en gaiolas en mar aberto.

A avaliación do estado ecolóxico funcional baséase en que as especies 
que aparecen en ambientes tensos deberían compartir unha serie de tra-
zos biolóxicos (Southwood, 1977; Odum, 1985; Stanton et al., 2000) e ten-
dencias similares nas características funcionais ao longo dos gradientes 
de tensións. As aproximacións baseadas nos trazos biolóxicos ofrecen 
grandes vantaxes fronte aos métodos convencionais baseados en clasifi-
cacións taxonómicas. Pódense calcular medidas de diversidade funcional 
(Villéger et al., 2008; Laliberte e Legendre, 2010) usando os trazos bio-
lóxicos dos organismos, obtendo a riqueza, a equidade-diverxencia ou a 
redundancia funcional (Mason et al., 2005; Rosenfeld, 2002). Por exemplo, 
a alteración funcional do ecosistema pódese poñer en evidencia mediante 
cambios observados na estrutura trófica da comunidade, xa que a impor-
tancia relativa de cada estratexia adaptativa pode verse selectivamente 
alterada segundo o tipo de contaminación.

É certo que fronte a débiles niveis de contaminación os bucles de 
retroalimentación complexos poden atenuar as perturbacións pola existencia 
de redundancias funcionais no interior das comunidades. Unha especie 
sensible pode ser substituída por un equivalente ecolóxico poluto-tolerante de 
xeito que o funcionamento xeral do sistema non se verá afectado. Pero unha 
polución accidental ou crónica certa pode orixinar efectos claros sobre o fluxo 
de enerxía ou o ciclo dos elementos. Os contaminantes poden interferir os 
ciclos bioxeoquímicos de maneira directa ou indirecta a través dos organismos, 
actuando sobre todos os grupos tróficos, xa sexa afectando á produtividade 
primaria, bioconcentrándose e transferíndose aos niveis superiores.

Ensaios de colonización de substratos artificiais

O estudo de comunidades colonizadoras de substratos artificiais pode ser 
un método alternativo á elevada dificultade que supón realizar os estudos 
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Marco con substratos artificiais de poliuretano esférico (esquerda). Colonización baixo exposición a
verteduras de piscifactorías (Dereita). No hemisferio superior dominaban os produtores primarios  

(e.g. Ulva spp.) e na parte inferior os secundarios (e.g. Balanidae)

Tanto as respostas funcionais como estruturais das comunidades de diatomeas bentónicas 
colonizadoras de substratos artificiais poden ser consideradas como variables de estado dun PVA. 

Foto: J. Cremades.

sobre comunidades nativas de hábitats complexos. Podemos ter en conta 
as mesmas consideracións e utilizar as mesmas técnicas descritas ante-
riormente aplicadas ás comunidades nativas. En ambos os casos, o efecto 
gradual respecto á distancia aos emisarios das verteduras sobre poboacións 
e comunidades nativas ou colonizadoras de substratos artificiais tamén pode 
ser caracterizado adecuadamente mediante a construción de Perfís ecoló-
xicos. 

Un perfil ecolóxico é unha serie ordenada das respostas biolóxicas (va-
riable de estado) nas clases dun factor ou descritor ambiental (variable 
explicativa). Os perfís ecolóxicos permiten poñer en evidencia a ligazón 
existente entre as variables de estado e as explicativas ao longo dun gra-
diente ambiental (Carballeira et al., 2011e; Carballeira et al., 2012a). As 
variables explicativas han de ser sensibles ás verteduras, sinxelas de obter 
e interpretar e que permitan establecer relacións de causa-efecto coas va-
riables de estado. Como variable explicativa pódese utilizar un parámetro 
fisicoquímico do medio (v.g. pH, SS…), un descritor do grao de exposición 
(v.g. distancia ao emisario) ou un marcador corporal (v.g. concentración 
dun contaminante, sinal isotópica…). Como variable de estado pódense 
utilizar respostas: 

•	 A nivel específico, a resposta pode ser caracterizada mediante a fre-
cuencia (presenza/ausencia), abundancia (v.g. cobertura, densidade, 
biomasa) ou estado vital (v.g. vigor fisiolóxico, biomarcador molecular, 
alteración histo-morfolóxica) observada en cada clase do factor.

•	 A nivel de comunidade calquera índice biocenótico funcional ou es-
trutural (v.g. riqueza específica; diversidade específica, trófica ou de 
formas de vida) observado en cada clase do factor.

Así mesmo, o perfil ecolóxico permite cuantificar o tipo de relación exis-
tente entre a resposta ecolóxica e a variable ambiental. Basicamente as 
técnicas de análise frecuencial (Daget y Godron, 1982) permiten selec-
cionar as especies indicadoras, pola súa resposta sensible ou resistente, 
dos efectos orixinados polas verteduras das granxas. Ademais, mediante 
a aplicación de test de significación estatística baixo a hipótese da equi-
distribución (v.g. Chi-cuadrado, c2), pódese caracterizar o grao de ligazón 
existente entre a variable resposta e cada intervalo ou clase dunha variable 
explicativa (López et al., 1997) (figura 7.16). Complementariamente póden-
se utilizar técnicas multifactoriais (v.g. regresión múltiple) para seleccio-
nar as variables explicativas que integran as ecuacións que mellor predín 
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Entre as especies sensibles ás verteduras das granxas mariñas instaladas en terra destacan o 
rodófito Colaconema caespitosum (Esquerda) e o feófito Hincksia granulosa (Dereita).  

Foto: J. Cremades e I. Bárbara.

as variables resposta. Unha síntese da información obtida simplificará a 
vixilancia futura dos escenarios de estudo ou doutros similares, un, por 
centrarse soamente nunhas poucas especies seleccionadas ad hoc como 
indicadoras e, dúas, por dispoñer dos limiares das variables explicativas 
seleccionadas que provocan cambios significativos das respostas biolóxi-
cas, as que realmente deben servir para definir os niveis de impacto am-
biental.

 Con esta técnica seleccionáronse as especies indicadoras de impacto 
entre as colonizadoras dos substratos artificiais e obtivéronse os valores 
dos parámetros funcionais da comunidade indicadores de perturbación 
(Carballeira, 2013). Como exemplo de bioindicadores resistentes ás ver-
teduras das granxas están: os cianófitos da familia Dermocarpaceae, as 
algas verdes do xénero Ulva e os anfípodos tubícolas; sendo sensibles: as 
diatomeas bentónicas, o feófito Hincksia granulosa (Smith) P.C. Silva e o 
rodófito Colaconema caespitosum (J. Agard) Jackelman, Stegenga & J.J. 
Bolton. Entre as respostas funcionais de fácil obtención inclúense: a com-
posición pigmentaria dos produtores primarios, a biomasa de produtores 
primarios e secundarios e o sinal isotópico do 15N. Este último tanto como 
medida da dispoñibilidade de nitróxeno, como descritor do grao de exposi-
ción xenérica ás verteduras. Ademais, comprobouse que o resultado final 
vén condicionado pola forma do substrato artificial e a duración do período 
de exposición. Como superficies de colonización, pódese utilizar todo tipo 
de materiais (v.g. plásticos, fibra de vidro) pero é preferible utilizar estrutu-
ras esféricas por representar de maneira estable as distintas condicións de 
luminosidade. Xérase un gradiente de iluminación desde o polo do hemis-
ferio superior, o máis iluminado, que será colonizado fundamentalmente 
por organismos autótrofos ata o polo do hemisferio inferior onde dominarán 
os consumidores. Esta diversificación do ambiente permitirá deslindar me-
llor as respostas funcionais e estruturais da comunidade colonizadora ás 
verteduras das granxas. Respecto ao tempo de exposición das superficies 
para colonizar depende da época do ano, pero na época crítica (agosto-
outubro) os mellores resultados obtivéronse aos 2 meses. As comunidades 
establecidas despois de períodos moi longos (4 meses) distinguen peor os 
efectos dos efluentes porque as especies oportunistas (i.e., leituga de mar, 

landra de mar, mexillón) conseguen monopolizar case todo o espazo. Pola 
contra, se os períodos son excesivamente curtos obtense unha biopelícula 
formada por microcolonias bacterianas e de algas unicelulares nativas e 
que son máis difíciles de clasificar.

Outros métodos alternativos

A realización de estudios epidemiolóxicos de poboacións de organismos 
nativos (v.g. taxa de deformidades, asimetría corporal, incidencia tumoral, 
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Bioensaio de descomposición. - Dispositivo de exposición do material algal para avaliar a taxa de 
descomposición. Cada mostra constrúese con 4 réplicas de 3 tiras de alga cada unha. A mostra 

confínase en bolsas de dobre capa: interna de polietileno 200µ e externa de malla de fibra de vidro 2mm.

Bioensaio de descomposición. – Preparación e exposición dun dispositivo con varias mostras que 
conteñen tiras de macroalga. Foto: A. Carballeira.

grao de parasitismo…) son unha vía alternativa moi prometedora. Aínda que 
de custosa aplicación nun PVA rutineiro, os estudos epidemiolóxicos de po-
boacións selectas poderíanse utilizar para unha mellor definición da inte-
gridade ecolóxica preoperativa e para controis de realización a longo prazo 
(v.g. cada 5 anos).

Un método funcional de interesante implementación nos PVA do medio 
mariño é o bioensaio de descomposición de materia orgánica reali-
zada in situ. Desde unha perspectiva ecolóxica a materia orgánica non 

viva (fundamentalmente fitodetritos) xoga dous papeis substanciais, un 
directo xa que supón unha fonte importante de enerxía de entrada ás 
redes alimentarias e outro indirecto a través da necesidade de reciclar 
os nutrientes para o seu uso polos produtores primarios. O proceso de 
descomposición depende das características intrínsecas do material de 
partida, das condicións ambientais e da actividade biolóxica (Mews et 
al., 2006). O procesado biolóxico dos fitodetritos realízase a través da 
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Figura 7.17. Bioensaio de descomposición. - Evolución da perdida de peso ( ML) e da tensión 
de ruptura ( TSL), en % respecto do control, en función do tempo de exposición (días) para unha 

temperatura media de 22 °C. Nivel de significación (a: 0.1; b: 0.05; c: 0.01). Datos non publicados.

súa fragmentación-consumo pola comunidade de detritívoros e da súa 
descomposición-adecuación pola comunidade microbiana. A descompo-
sición da materia orgánica é un proceso fundamental para o bo funcio-
namento dos ecosistemas, ao condicionar a reciclaxe de nutrientes, foi 
proposto como indicador da calidade da auga (Gessner & Chauvet, 2002; 
Young et al., 2008) e reúne os requisitos para converterse nun indicador 
funcional da integridade ecolóxica do sistema.

Habitualmente a caracterización do proceso de descomposición in situ rea-
lízase mediante o bioensaio coñecido como litter bag, que consiste en in-
troducir nunha bolsa de malla unha cantidade coñecida de materia orgánica 
(v.g. frondes algais en medio mariño) e expoñela no medio acuático (suspen-
dida na auga ou sobre o bentos) durante un período determinado de tempo ( 
Boulton & Boon, 1991). Utilízanse bolsas de nailon con dous tipos de poro de 
malla (v.g. 0,35 e 10 mm Ø), a perda de biomasa obtida co poro pequeno será 
debida exclusivamente á descomposición microbiana (bacterias e fungos), 
mentres que o grande ademais permite a fragmentación e o consumo cau-
sado por detritívoros, como os anfípodos Talitrus saltator e Megalorchestia 
pugettensis (moi comúns nas costas sedimentarias galegas). A continuación, 
determínase a velocidade de descomposición en función da perda de bioma-
sa, pero tamén se poden estudar outros aspectos como a captura inciden-
tal de meio e macroinvertebrados, o grao de epifitismo, os microorganismos 
asociados (v.g. número de colonias bacterianas), etc. Para os estudos eco-
lóxicos pódese utilizar material fresco ou maduro local (v.g. 10 días despois 
do arribazón), este último é o que mellor reflicte a situación real. Con todo, o 
principal inconveniente desta técnica, desde a perspectiva ecotoxicolóxica, é 
non dispoñer dun material homologado todo o ano. Esta deficiencia inherente 
á técnica pódese superar mediante a creación dun banco de macroalgas ou 
utilizar un substrato homologado. Por exemplo, pódese colleitar ou producir 
abundantes frondes dun alga tipo (v.g. Ulva spp. ou Saccharina latissima) 
con características morfolóxicas similares, que despois de seren lavadas e 
secadas pódense seccionar en forma de discos ou tiras. Cando se requira 
facer un ensaio as porcións peso-equivalentes introdúcense nas litter bags, 
expóñense un tempo determinado e compróbase a perda de peso debido á 
descomposición. 

A bibliografía existente sobre os estudos de descomposición no medio mari-
ño, incluso sobre macroalgas, son moi escasos (Lopes et al., 2011; Martins 
et al., 2012; Franzitta et al., 2015). A taxa de descomposición depende das 
condicións abióticas do medio (temperatura, pH, Salinidadee, concentración 
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Adaptación do bioensaio de tiras de algodón para o seu emprego no mar.

de osíxeno...), da natureza da materia orgánica e da comunidade de orga-
nismos descompoñedores presentes no medio receptor (Tank et al., 2010). 
A descomposición da materia orgánica será maior naqueles ambientes aos 
que se atope asociada, sendo a Salinidadee o factor ambiental de máis peso 
no medio acuático (Franzitta et al., 2015). Isto lévanos ao emprego preferen-
te de materiais propios dos ecosistemas mariños. Incluso os ensaios debe-
rían realizarse para cada hábitat (supralitoral, eulitoral, bentónico sublitoral, 
bentónico de augas profundas, peláxico e soterrado nos sedimentos) xa que 
existen grandes diferenzas con respecto á intensidade e calidade da luz, a 
concentración de osíxeno, a comunidade microbiana nativa, a fricción ou as 
concentracións de nutrientes entre estes ambientes (Tosin et al., 2012). 

Desde unha perspectiva ecotoxicolóxica estudamos o proceso de descom-
posición das frondes de tres especies de macroalgas mariñas (datos sen 
publicar): Saccharina latissima, Ulva lactuca e Ulva rigida. Estableceuse 
o protocolo para a realización do bioensaio (i.e., número de tiras de alga 
en cada réplica, número de réplicas, dispositivo de exposición, desaliniza-
ción das mostras) e establecéronse os tempos de exposición necesarios 
para obter un grao aceptable de descomposición. Os mellores resultados 
obtivéronse con S. latissima en canto replicabilidade da mostra e taxas de 
descomposición máis aceleradas, flutuando a vida media (50% de des-
composición) entre 13 e 14 días para unha temperatura media da auga 
de 12 e 22 °C, respectivamente (figura 7.17). Recentemente realizamos o 
primeiro experimento de campo consistente en expoñer transplantes de S. 
latissima a 3 m de profundidade durante 34 días na contorna inmediata de 
bateas de mexillón, gaiolas de salmón e un control, situados na enseada 
de Louro (Muros, A Coruña). Só se observaron diferenzas significativas da 
taxa de descomposición entre o control e as gaiolas, por reducir estas a 
taxa de descomposición á vez que se relacionaba cun incremento do sinal 
isotópico δ15N (‰). 

Unha variante do ensaio litter bag é o coñecido como el bioensayo de 
tiras de algodón (Cotton Strip Assay, CSA). Utilizado habitualmente en 
chans e ríos, as taxas de descomposición medíanse empregando follas 
por ser a principal fonte orgánica (Boulton & Boon, 1991). Para resolver 
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Os bioensaios foron repetidos nos fiordos chilenos.

certos problemas asociados ao emprego de follaxe (v.g. a temporalidade 
e baixa consistencia do material e a dificultade de estandarizar o método, 
debido sobre todo á variable natureza dos substratos naturais) propúxose 
por primeira vez en 1945 o uso de algodón como un substrato biodegra-
dable homoxéneo (Richard, 1945). Os primeiros experimentos con ma-
terial celulósico desenvolvéronse en chans, non foi ata anos máis tarde 
cando comezan a introducirse no estudo de ecosistemas acuáticos (Boul-
ton & Quinn, 2000; Claret et al., 2001; Tiegs et al. 2007, 2013; Ferreira 
et al., 2020). A celulosa, constituínte principal das tiras de algodón, é un 
substrato adecuado para fungos e bacterias e pode servir como unha 
fonte de alimento para algúns invertebrados. Con todo, a velocidade de 
descomposición das tiras de algodón no medio mariño é moi inferior á 
das macroalgas, con nulo ou baixo contido en celulosa, polo que as ex-
posicións serían máis longas (figura 7.17). O aumento do tempo de expo-
sición pode ser un inconveniente loxístico por aumentar o risco de perda 
dos transplantes, aínda que tamén podería considerarse unha vantaxe 
ao integrar períodos máis longos de resposta do proceso biolóxico. As 
taxas de descomposición neste caso pódense establecer mediante a per-
da de peso e da resistencia á tracción, mais especificamente mediante a 
determinación da tensión de ruptura (Boulton e Boon, 1991). Un ensaio 
similar ao da tira de algodón, realizado cun material artificial máis sensi-
ble para o medio mariño, podería ser moi útil como método estandarizado 
na avaliación ambiental, onde existe a necesidade de incluír criterios fun-
cionais conxuntamente cos estruturais tradicionais (Wallace et al., 1996; 
Boulton y Quinn, 2000; Gessner e Chauvet, 2002).

Resumindo, unha boa opción para a caracterización da integridade ecoló-
xica do medio receptor pódese conseguir estudando simultaneamente os 
procesos de colonización de substratos artificiais e de descomposición da 
materia orgánica (Ferreira et al., 2020), porque reflicten o grao de altera-
ción dos fluxos de enerxía no sistema receptor. Ademais, entre ámbolos 
dous procesos, participan organismos pertencentes aos distintos niveis 
tróficos (autótrofos, descompoñedores e consumidores), o cal aumenta o 
realismo ecolóxico do bioensaio. 
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Figura 7.18. Representación gráfica das situacións ambientais término, da metodoloxía integrada  
de vixilancia ambiental (Adaptado de Chapman, 1990)

Toxicidade das verteduras versus Integridade ecolóxica do medio 
receptor

Os métodos integrados son necesarios pola propia complexidade e dinamis-
mo do medio ambiente, así como pola dificultade que existe para definir con 
seguridade a situación ambiental a partir dunha soa aproximación. A princi-
pal vantaxe das avaliacións ambientais baseadas na integración de varias 
metodoloxías reside en que a cantidade total de información que se extrae 
do estudo do ecosistema é maior e máis útil que a suma da información dos 
seus compoñentes individuais. 

A combinación das tres liñas de evidencias pode utilizarse para: 

•	 Identificar e diferenciar áreas en estado de degradación debidas a un 
fenómeno de contaminación, fronte a certas condicións de referencia

•	 Determinar a extensión da degradación de forma cuantitativa, particu-
larmente das zonas grises (gray zone), intermedias entre as zonas con 
degradación e a ausencia de esta

•	 Determinar criterios de calidade asociados a danos biolóxicos

•	 Delimitar áreas segundo prioridades de protección ou recuperación

•	 Describir relacións ecolóxicas que existen entre as propiedades do 
medio e a biota, é dicir, identificar procesos de alteración debidos á 
casuística natural

•	 Predicir que áreas presentan un alto risco de degradación, en base á 
información obtida polas liñas de evidencia de contaminación e toxici-
dade

As conclusións proporcionadas por cada liña de evidencia son consideradas 
en relación coas que ofrecen as outras liñas compoñentes do sistema inte-
grado. Como se pode observar na figura 7.18 e a táboa 7.4 as combinacións 

achegadas polas tres liñas de evidencia dan lugar a oito tipos de situacións 
ambientais, que van desde a ausencia de degradación ambiental ata a súa 
confirmación plena (Chapman, 1990). 

Anteriormente analizouse o por que non era fácil establecer correla-
cións entre as análises químicas do medio ou organismos e os resulta-
dos dos bioensaios toxicolóxicos. Máis complicado resulta moitas veces  
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Situación ambiental Exposición Toxicidade Integridade 
ecolóxica

1.	Non existe degradación ambiental - - -
2.	Contaminantes non biodispoñibles + - -
3.	Non se determinaron os contaminantes adecuados. 

Risco potencial de degradación - + -
4.	Alteración debida a causas naturais - - +
5.	Estrés no sistema, aínda que aínda non se produciu 

degradación + + -
6.	Contaminantes non biodispoñibles ou a alteración 

débese a causas naturais + - +
7.	Non se determinaron os contaminantes adecuados. 

Existe degradación do sistema - + +
8.	Existe degradación ambiental + + +

Táboa 7.3. Situacións ambientais descritas pola metodoloxía integrada de vixilancia ambiental. 
[Corroborouse (+) ou non (-) a presenza de contaminantes, de toxicidade nos bioensaios ou de 

alteración da integridade ecolóxica]. (Adaptado de Chapman, 1990).

establecer ligazóns entre os bioensaios de toxicidade das verteduras e 
a integridade ecolóxica do medio impactado. É necesario sinalar que as 
diferenzas entre os resultados obtidos nestas dúas liñas de evidencia 
poden ser debidas a outras causas e/ou factores de confusión (Point y 
Waller, 2000).

Causas de confusión

Entre as causas de confusión dos bioensaios está o diferente comporta-
mento entre grupos taxonómicos, fases do ciclo vital, estratexias de vida 
ou graos de aclimatación, así como os efectos sobre as interaccións entre 
especies. Neste sentido, habemos de recalcar que moitas veces os organis-
mos test utilizados nos PVA non se corresponden coas especies que forman 
parte do ecosistema receptor. 

As respostas dos organismos aos contaminantes poden variar significativa-
mente entre grupos taxonómicos e, ademais, como as respostas coñecidas 
dos organismos acuáticos son de tipo contaminante específico e en ambien-
tes controlados. Por este motivo, a predición das respostas nas condicións 
de campo, nas que se atopan expostas a mesturas complexas (v.g. efluen-
tes dunha granxa), pode ser moi difícil ou imposible de realizar. Os resul-
tados indican que é necesario manter certa precaución ao utilizar índices 
bióticos na avaliación dos efectos de mesturas complexas de compostos 
químicos. Isto pode explicar en gran medida as diferenzas observadas en-
tre as predicións de efectos a partir dos resultados obtidos coa batería de 
bioensaios aplicada aos efluentes e as avaliacións da integridade ecolóxica 
en condicións de campo. 

O tipo de estratexias de vida que domine nos taxóns utilizados na avalia-
ción de campo condicionarán o grao de perturbación da integridade eco-
lóxica observado. Por exemplo, as respostas serán moi diferentes se se 
utilizan organismos con distintas estratexias alimentarias (filtradores, sedi-
mentívoros, detritívoros, omnívoros, herbívoros, carnívoros, etc.) porque o 
grao de exposición aos tóxicos ou a súa biodisponibilidade tamén será moi 
diferente. Doutra banda, os produtores primarios poden ser máis ou menos 

sensibles aos tóxicos e condicionar aos seus consumidores (efectos indi-
rectos). Por exemplo, os herbívoros que se alimentan de perifiton poden 
resultar máis afectados que outros grupos de organismos. De feito, certas 
métricas son indicativas de perturbacións concretas en base ás diferentes 
estratexias de vida (Barbour et al., 1996). Así, un aumento respecto ao es-
perado de organismos filtradores suxire enriquecemento orgánico. Outras 
métricas combinan a porcentaxe de contribución de grupos tolerantes ou 
intolerantes seleccionados.

As características de cada etapa do ciclo vital dos organismos acuá-
ticos inflúen nas súas respostas aos contaminantes. É amplamente co-
ñecido que, en xeral, as etapas temperás da vida da maioría dos orga-
nismos acuáticos son moito máis sensibles aos contaminantes que os 
adultos. 
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O efecto dos contaminantes sobre as interaccións entre especies (v.g. 
depredación, competencia) pode xogar un papel importante na estrutu-
ración e composición das comunidades acuáticas. Por exemplo, a perda 
dunha especie particular dun sistema poida que non sexa debida a un 
efecto tóxico directo, senón que pode derivarse da perda ou redución da 
súa presa base, que é máis susceptible á contaminación. Aínda que se 
considera que os efectos tóxicos directos son máis importantes que os 
indirectos, é necesario sinalar que en diferentes estudos ecotoxicolóxicos 
atopouse que os efectos indirectos dos contaminantes ocorren fundamen-
talmente a concentracións baixas a longo prazo, mentres que os efectos 
directos relaciónanse con concentracións altas a curto prazo. Ademais, os 
posibles efectos indirectos que poden xerar os efluentes complexos son ig-
norados nas predicións ecotoxicolóxicas e son outra fonte de discrepancia 
na comparación de resultados entre os bioensaios in vitro e as medidas de 
campo (Peckarsky e Dodson, 1980).

Observouse unha maior tolerancia aos contaminantes en poboacións 
e comunidades expostas á contaminación en comparación coas non 
expostas, ben porque foron seleccionadas cara á dominancia de indi-
viduos máis resistentes ou se adaptaron ás novas circunstancias. En 
consecuencia, o grao de aclimatación ou adaptación de poboacións 
e comunidades expostas aos efluentes pode influír nos resultados de 
campo. Baseado nisto, foi proposto o método PICT (Pollution-Induced 
Community Tolerance) como unha metodoloxía avanzada de avaliación 
ecotoxicolóxica da contaminación (Blanck et al., 1988). O método PICT 
baséase na acción que os tóxicos exercen sobre a presión selectiva can-
do unha comunidade é exposta a un tóxico ou a unha mestura de tóxicos 
(vertedura), por encima dunha determinada concentración e durante un 
período suficiente de tempo. O incremento de tolerancia da comunidade 
é debido á exclusión de individuos e especies sensibles ao tóxico, entón 
apuntamos que a comunidade foi “seleccionada” fronte a ese tóxico ou 
vertedura. A diferenza de tolerancia entre unha comunidade seleccionada 
e outra non seleccionada pode ser detectada por comparación de resul-
tados de bioensaios realizados a curto prazo coas respectivas comuni-
dades. O enfoque PICT foi aplicado, no medio terrestre e acuático (doce 

e mariño), fundamentalmente a comunidades microbianas, fitoplancto, 
perifiton, epipsammon… para a avaliación do risco de contaminacións di-
fusas ou puntuais e en condicións de campo. Avaliouse o efecto de todo 
tipo de contaminantes, como metais (Cu, As, Zn) e metalorgánicos (TBT), 
praguicidas, herbicidas, fungicidas, fármacos, antibióticos, nanopartícu-
las... Os métodos de estima da resposta comunitaria baséanse na análi-
se taxonómica clásica ou no uso de técnicas de bioloxía molecular (v.g. 
reacción en cadea da polimerasa, PCR) e en probas fisiolóxicas (v.g. in-
corporación de marcadores químicos e isótopos, como o C14; a indución 
de fluorescencia in vivo de algas, fitoplancto e perifiton). O método PICT 
ten un relevante valor ecolóxico, xa que integra a variabilidade de toda a 
comunidade cos fenómenos fisiolóxicos de adaptación dos organismos 
e das seleccións intra e inter-específicas, o cal non é posible predicir a 
partir de probas uniespecíficas (Blanck e Dahl, 1996; Gustavson et al., 
1999; Bérard et al., 2002; McClellan et al., 2008). Son poucas as ferra-
mentas dispoñibles de bioavaliación do medio natural sometido a conta-
minación tóxica, polo que a aproximación PICT debe ser considerada e 
desenvolta para o seu uso tanto na avaliación do risco ecotoxicológico 
como na vixilancia ambiental. É necesario puntualizar que os bioensaios 
de colonización de substratos artificiais e de descomposición de detritus 
propostos para implementar no PVA acomódanse en gran medida aos 
propósitos da metodoloxía PICT. 

Unha causa clara de confusión fornécena todos aqueles compostos ou 
mesturas que xeran relacións de doses-resposta non monotónicas. . A 
famosa afirmación de Paracelso no século XVI: «Nada é veleno, todo é 
veleno: a diferenza está na dose» non se cumpre sempre. Por exemplo, o 
feito de que os disruptores endocrinos son compostos que se aproveitan 
dos mesmos mecanismos moleculares que utilizan as hormonas confíre-
lles propiedades similares a estas e diferentes das dos compostos tóxi-
cos clásicos. É moi importante ter en conta ese comportamento á hora 
de realizar unha valoración do risco, porque a pendente da curva dose-
efecto dalgúns disruptores endocrinos, hormonas esteroideas e mesturas 
complexas cambia de dirección, é dicir, pode ter forma de U (ou de U in-
vestida): a doses pequenas e grandes, o efecto é alto (ou baixo), mentres 
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Figura 7.19. Exemplos de curvas doses-resposta. 
A/ Respostas lineais, se hai asociacións positivas ou inversas entre a dose e o efecto, permiten extrapolacións dunha 
dose a outra. Por tanto, coñecer os efectos dunha dose alta permite predicións precisas dos efectos a doses baixas. 

B/ Exemplos de respostas non lineais monótonas. Nestes exemplos, a pendente da curva nunca cambia de signo, 
pero cambia de valor. Por tanto, saber o que ocorre a doses moi altas ou moi baixas non é útil para predicir o efecto 
das exposicións a doses moderadas. Estes tipos de respostas a miúdo teñen un compoñente lineal dentro deles, e as 
predicións pódense facer dentro do rango lineal. 

C/ Móstranse tres tipos diferentes de curvas doses-resposta non monotónicas (NMDRC), incluíndo unha curva en U 
investida, unha curva en forma de U e unha curva multifásica. Todos estes considéranse NMDRC porque a pendente da 
curva cambia de signo unha ou máis veces. Destas curvas despréndese claramente que o coñecemento do efecto dunha 
dose ou de doses múltiples non permite facer suposicións sobre os efectos doutras doses. 
Tomado de Vandenberg et al. (2012).

que a doses intermedias o efecto é baixo (ou alto) (figura 7.19) ( Vanden-
berg et al., 2012). Tal comportamento rompe co concepto de potencia, 
definido como o intervalo de dose dentro do cal unha substancia produce 
efectos crecentes. Igualmente, na avaliación do risco ecotóxico se parte 
do estudo de doses altas, de tal forma que se estas non exercen efecto, 
dáse por suposto que unha dose baixa tampouco o producirá, o cal, como 
vimos, non ocorre sempre. Isto xera controversias á hora de comparar 
os resultados obtidos nos bioensaios realizados coas verteduras en 
laboratorio co estado ecolóxico observado no medio receptor. Entre os 
contaminantes amplamente distribuídos con capacidade de disrupción 
endocrina hai compostos organohalogenados (v.g. dioxinas e furanos, 
PCB, pentaclorophenol), pesticidas (v.g. DDT, dieldrín, lindano, hepta-
cloro, malathion, mirex, permethrin, clorpirifós), ftalatos (v.g. BBP, DBP, 
DEHP), metais e metaloides (As, Cd, Cr, Hg, Pb, Se) e outros compostos 
(v.g. TBT, BHA, bisphenol-a, benzo(a)pireno, e-stireno, triclosan). 

Poschenrieder et al. (2013) revisan criticamente o concepto de hormesis 
tomando como referencia a estimulación do crecemento por baixas con-
centracións de oligoelementos tóxicos e recomenda que en toxicoloxía 
vexetal se utilice como un termo descritivo para a fase estimulada nas 
curvas de resposta de crecemento que é inducida por baixas concentra-
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cións de ións metálicos tóxicos sen evidencia dos mecanismos subxa-
centes.

Factores de confusión

Entre os factores de confusión, cando se queren establecer ligazóns en-
tre os resultados dos bioensaios in vitro e os in situ ou coas medidas de 
campo, está a variabilidade natural espacio-temporal debida a facto-
res ecolóxicos (físicos, químicos e biolóxicos). A comprensión da variación 
estacional natural é importante porque afecta o grao de exposición dos 
organismos ao efluente. Como a estrutura e composición das comunida-
des (v.g. cambios de abundancia específica debidos a períodos de repro-
dución, migración, dispoñibilidade alimentaria…) varía estacionalmente a 
avaliación da resposta da biota aos efluentes estará condicionada á época 
en que se realice. Preferentemente realizarase na época de maior toxici-
dade potencial, que vén determinada pola carga estabulada e a taxa me-
tabólica dos organismos cultivados. Isto ocorre habitualmente entre xullo 
e setembro, o período no que a temperatura da auga é relativamente máis 
elevada aumentando a actividade metabólica dos organismos cultivados, 
así como a dos nativos receptores de impacto. É dicir, canto maior é a car-
ga contaminante tamén máis vulnerable é a biota exposta ás verteduras. 
Así mesmo, a ausencia de perturbación durante esta época crítica é unha 
garantía de non-efecto para o resto do ano.

A variabilidade espacial é crítica á hora de avaliar a abundancia e distri-
bución dos organismos. A situación relativa fronte ao nivel mareal, o tipo de 
substrato, o hidrodinamismo, etc. definen as características de cada hábitat, 
e isto inflúe no tipo e abundancia de organismos e nos patróns de actividade 
a diferentes escalas de tempo. Isto complica o establecemento de locali-
dades control ou de referencia. As referencias rexionais non son axeitadas 
para estudos de detalle e, doutra banda, non sempre é fácil delimitar unha 
estación de mostraxe similar -equivalente en hábitats- á zona afectada, para 
poder establecer por comparación o nivel de alteración da integridade ecoló-
xica. Unha técnica que permite eludir esta variabilidade é realizar a vixilancia 
a través de comunidades colonizadoras de substratos artificiais.

A avaliación da calidade e diversidade do hábitat do medio receptor é 
importante para a interpretación dos vínculos entre tipos de perturbacións 
(verteduras tóxicas e non tóxicas) e as poboacións nativas afectadas. Unha 
maior diversidade de hábitats conleva unha maior diversidade de especies e 
comunidades. A mesma vertedura provocará efectos relativos moi diferentes 
se actúa sobre un medio moi diverso fronte a outro pobre en hábitats ou con 
hábitats previamente alterados. Neste sentido o estudo con transplantes de 
organismos ou de comunidades colonizadoras de substratos introducidos 
permite avaliar o impacto da auga vertida independentemente do estado de 
conservación do hábitat. Estas técnicas son relativamente hábitat indepen-
dentes e melloran a determinación das verteduras tóxicas en presenza de 
factores de confusión. 

Ademais, os estudos in situ poden ser capaces de distinguir entre efectos 
históricos e actuais. Por exemplo, os cambios nos produtores primarios 
poden afectar indirectamente á fauna ao alterar o hábitat ou o alimento. Se 
o ecosistema receptor xa estivese sometido a un certo grao de eutrofización 
os efectos puntuais do foco en estudo poden ser indistinguibles, porque ao 
estar xa degradado o sistema é difícil atopar unha localidade control próxima 
e válida, e porque poden reducir o acordo entre os resultados dos bioensaios 
e os estudos de campo. 

Relevancia ecolóxica dos resultados obtidos nas liñas de evidencia

Como vimos é difícil comparar os resultados obtidos nos estudos de campo 
cos dos bioensaios in vitro e aínda é máis difícil comprender a significación 
ecolóxica dos resultados obtidos en ambos os casos. O problema pódese 
resumir na seguinte pregunta: Que grao de alteración dunha comunidade 
nativa sería recoñecible como unha alteración relevante? 

Por exemplo, tendo en conta o ruído da mostraxe e a variabilidade espazo-
temporal tanto da mostra problema como do control, sería suficiente obser-
var unha alteración significativa do 20% da riqueza específica da comuni-
dade afectada respecto ao control para que poida cualificarse como unha 
alteración ecolóxica relevante. O mesmo podería dicirse respecto aos resul-
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tados obtidos coas comunidades colonizadoras de substratos artificiais ou 
os bioensaios dos efluentes in vitro. 

Neste sentido as avaliacións que utilizan múltiples liñas de evidencia (WOE), 
como a que se propón aquí, son vantaxosas ao facilitar a interpretación das 
relacións causa-efecto (Chapman, 2000 c; Weed, 2005; Linkov et al., 2009). 
En xeral, as respostas finais con alta magnitude respecto á variación natural 
e cunha longa duración ou unha gran extensión espacial afectada, represen-
tan cambios ecolóxicos relevantes. Intuitivamente, un efecto sobre múltiples 
especies débese considerar unha resposta ecoloxicamente máis notable 
que unha resposta que afecta a unha soa especie, sempre que non sexa 
unha especie “clave” para o sistema. Tamén é necesario ter en conta que os 
métodos multimétricos a miúdo arrastran alta redundancia (alta correlación 
entre certas métricas) o que pode ser enganoso ao amplificar a resposta de 
maneira asimétrica. 

Con fins prácticos, o criterio final para a determinación da relevancia ecolóxi-
ca é a extensión espacial da resposta. Este criterio, en contraste coa exten-
sión temporal ou duración, é o máis considerado en avaliacións biolóxicas 
que implican fontes puntuais de contaminación como as granxas acuícolas 
(Levin, 1989; Diamond et al., 1997). Este criterio debería ser un compoñente 
básico para a complicada demarcación da zona de efectos permitidos (ZEP). 
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VIII. 
Selección 
das variables 
indicadoras de 
impacto ambiental



“ “A vixilancia visual pretende constatar se se leva a cabo 
unha adecuada xestión da granxa en canto ao proceso  

de alimentación, da xestión de residuos  
e do mantemento das instalacións. 

A vixilancia sistemática procura previr a alteración  
das poboacións e comunidades que habitan  

o ecosistema receptor controlando a calidade  
das verteduras e estudando as respostas  

biolóxicas dos organismos afectados.
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Cuncha deforme de mexillón (Mytilus galloprovincialis) recollida na zona de vertedura dunha 
piscifactoría mariña instalada en terra. A prevalencia de deformidades dunha poboación pode non ser 
monotónica, porque a partir dun determinado nivel de contaminación, a supervivencia non é viable, 

diminuíndo a probabilidade de observar individuos deformes.

Criterios xerais para a selección das variables indicadoras

No Capítulo anterior expúxose a aproximación conceptual subxacente ao 
PVA integral deseñado e fíxose unha ampla descrición de métodos e téc-
nicas susceptibles de ser aplicadas indicando as súas vantaxes e inconve-
nientes. Pero como un PVA rutineiro ha de ser operativo é necesario selec-
cionar unhas poucas variables indicadoras que en conxunto nos permitan 
identificar os problemas asociados a cada actividade. As variables indicado-
ras deben permitirnos a detección de cambios específicos para cada tipo de 
impacto potencial debidos á influencia do cultivo en exclusiva. Para iso teñen 
que estar unidas a un deseño experimental apropiado, xa que determinados 
deseños poden presentar evidencias máis convincentes ca outros. 

Dependendo do proceso ou do compartimento estudado e da magnitude, 
pode ser necesario utilizar máis dunha variable indicadora para cada impac-
to previsto. A selección das variables indicadoras do impacto ambiental é 
fundamental, e para poder inferir relacións de causalidade deberíanse cum-
prir unha serie de criterios (Hill, 1965), tales como: 

•	 Intensidade e Especificidade da asociación entre a variable e o tipo de 
impacto. Este criterio inclúe a consideración da precisión estatística. 
Existe unha relación inherente entre a especificidade e a intensidade 
da asociación, no sentido que canto máis precisa estea definida a aso-
ciación máis forte debería ser a relación causal observada. Pero o feito 
de que un axente contribúe a múltiples impactos non é evidencia en 
contra da súa participación en ningún impacto en particular.

•	 Consistencia, Plausibilidade e Coherencia da resposta. A resposta da 
variable debe estar pouco suxeita a cambios bruscos na súa variabi-
lidade, que exista un mecanismo (físico, químico ou biolóxico) capaz 
de explicala de forma convincente e que sexa coherente cos nosos 
coñecementos xerais. 

•	 Gradiente e Temporalidade da resposta. A resposta permitirá discrimi-
nar claramente entre zonas con distintos niveis de impacto en función 

dos niveis da variable e que a variación dos seus niveis se axuste ao 
tempo de exposición á fonte de impacto. Enténdese por gradiente bio-
lóxico o cambio incremental na resposta cos cambios correspondentes 
na exposición. Os gradientes biolóxicos facilitan en gran medida a ve-
rificación dunha relación dose-resposta en condicións naturais consis-
tente co modelo conceptual hipotético.

•	 Soporte experimental e Analoxía entre escenarios. A demostración 
de que en condicións controladas (v.g. bioensaios de toxicidade) os 
cambios na exposición producen cambios no dano é de gran valor, 
incluso indispensable, para inferir causalidade. Tamén se poden acep-
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tar argumentos que se asemellen a outros que a aceptamos noutros 
escenarios. 

Salvo a temporalidade (non hai efecto sen exposición), ningún criterio é 
absoluto, dado que as asociacións causais poden ser débiles, relativa-
mente non específicas, inconsistentemente observadas ou en conflito cos 
coñecementos biolóxicos prevalentes. Pero cada criterio que se cumpre 
apoia a nosa seguridade para caracterizar un factor como causal. Varios 
criterios (Coherencia, Gradiente biolóxico, Especificidade, e tal vez, In-
tensidade) pódense reformular en termos dun tema máis xeral de Con-
sistencia dos datos observados cun modelo biolóxico hipotético. Un gra-
diente biolóxico pode non ser monotónico (ver Capítulo VII, Causas de 
confusión), v.g. altas doses dun axente tumoral poden levar á morte ce-
lular e, por tanto, menores probabilidades de observar desenvolvemento 
de tumores. O mesmo ocorre coa prevalencia de deformidades dunha 
poboación, porque a partir dun determinado nivel de contaminación/de-
formidade, a supervivencia non é viable, diminuíndo a probabilidade de 
observar individuos deformes.

Ademais de cumprir cos criterios de causalidade e subministrar respostas 
relevantes, dispoñerase dun método analítico contrastado e ao alcance de 
calquera usuario para a determinación das variables indicadoras seleccio-
nadas. O conxunto das variables empregadas debería de ser capaz de sub-
ministrar unha imaxe integrada do estado ecolóxico do sistema receptor. Ao 
mesmo tempo, os resultados poderanse expoñer de maneira comprensible, 
para poder interpretar con facilidade os valores das respostas e saber en 
que medida se axustan os criterios de calidade establecidos. 

O número de variables que se deben considerar ou a frecuencia coa que se 
medirán, residirá en:

•	 A interacción entre o tamaño da granxa e as características do sistema 
receptor. Mentres a primeira determina a magnitude das perturbacións 
ambientais potenciais (carga emitida), a segunda determina a capaci-
dade de amortiguación do impacto (capacidade asimilativa). 

•	 O período de tempo en explotación. O coñecemento sobre o grao 
de afección determina a necesidade de obter máis ou menos infor-
mación ao respecto. Así, durante o período inicial, que vai dende 
o comezo da actividade produtiva ata que se alcanza a produción 
máxima autorizada, a produción de refugallos tamén aumenta ata 
que se estabiliza. Durante este período inicial é preciso estreitar a 
vixilancia, sobre todo onde se prognostique que se van a producir 
as perturbacións máis severas. Por iso, para aquelas instalacións 
que comezan a súa actividade, ás variables de vixilancia ambiental 
establecidas como norma xeral poderanse engadir outras variables 
complementarias durante o tempo estimado necesario para que se 
alcance a produción máxima autorizada. Igualmente, podería ser 
preciso realizar un maior esforzo de mostraxe espazo-temporal para 
deslindar adecuadamente as distintas zonas (ZEP, ZIP) e hábitats 
suxeitos a perturbacións potenciais. Unha vez estabilizada a relación 
carga/capacidade asimilativa, pódese redeseñar o PVA escollendo 
aquelas variables e a súa toma de mostras (tipo de mostraxe, nú-
mero de mostras e períodos de mostraxe) que mellor información 
subministran para cada caso particular.

Por outra parte, a presenza ou ausencia de determinadas perturbacións 
non desexadas solo se poden constatar mediante unha inspección visual 
do contorno no que se desenvolven os cultivos. Esta inspección visual é 
tamén un sistema de control da xestión das instalacións. Polo tanto, dentro 
do esquema do PVA integrado proposto, expóñense dous tipos de vixi-
lancia, unha vixilancia visual, baseada en observacións cualificadas de 
maneira semicuantitativa e outra que chamaremos vixilancia metódica, 
que inclúe unha serie de variables cuantitativas que se deben medir de 
maneira sistemática.

A selección das variables indicadoras para os distintos compartimentos do 
medio, realizouse tendo en conta os resultados do estudo piloto realizado 
no contexto do proxecto JACUMAR (Aguado et al. 2013) e outras investi-
gacións desenvoltas en Galicia. A continuación, enuméranse as variables 
propostas para o seguimento ambiental nos diferentes compartimentos do 
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Cuantificación para todos os indicadores, excepto cadáveres e escapes

% contactos ou interceptado Valor

>5 0

1-5 2

0-1 6

0 10

Cuantificación para cadáveres ou escapes

Presenza 0

Ausencia 10

Táboa 8.1. Cualificación dos impactos visuais segundo a frecuencia de contactos negativos obtidos 
na franxa intermareal ou a porcentaxe interceptada nos transectos realizados na franxa submareal.

Táboa 8.2. Cualificación global da inspección visual.

Valoración de vixilancia Cualificación

Todos os valores teñen valor 10 Excelente

Todos os valores teñen valor ≥ 6 Moi boa

Algún indicador ten un valor igual a 2 Boa

Algún indicador ten un valor igual a 0 Mala

De 2 o más indicadores teñen un valor igual a 0 Pésima

medio susceptibles de recibir impactos derivados dos cultivos mariños insta-
lados na zona terrestre litoral.

Variables da vixilancia visual

A vixilancia visual pretende constatar se se leva a cabo unha xestión ade-
cuada da granxa no referente ao proceso de alimentación, da xestión de 
refugallos e do mantemento das instalacións, concretamente trátase de 
vixiar que non se produzan as perturbacións non desexadas relacionadas 
no Capítulo VI. Realizaranse inspeccións visuais da superficie da auga, dos 
fondos submareais e da zona intermareal dentro da zona de impacto poten-
cial (ZIP). Esta inspección realizarase cunha frecuencia mínima semestral. 
O proceso de inspección consiste en realizar rexistros foto ou videográficos. 
A inspección da zona intermareal realizarase de forma continuada durante 
a baixamar. Na zona submareal, o rexistro realizarase ao longo de tran-
sectos transversais ao eixe principal da pluma da vertedura duns 100 m de 
lonxitude por 10 m de ancho. Realizaranse polo menos 5 transectos entre 
o emisario e o límite da ZIP. A separación entre transectos pode ser regular 

ou progresiva (v.g. para unha ZIP de 800 m, os transectos poderíanse rea-
lizar a 50, 100, 200, 400 e 800 m) (figura 8.1). A ausencia dunha dirección 
claramente dominante da corrente podería esixir a realización de transectos 
complementarios noutras direccións. 

A inspección visual consiste en verificar a presenza ou ausencia de: olor mani-
festo, elementos flotantes na superficie da auga ou da zona intermareal (pelí-
culas de aceite, deterxentes, combustibles...), restos visibles de penso, restos 
de fouling derivado da limpeza das instalacións, outros materiais procedentes 
da estrutura ou mantemento das instalacións (v.g. envases, bolsas de penso, 
plásticos...), restos de peixes cultivados e presenza de escapes.

Considerando que no conxunto dos transectos ou do percorrido da zona in-
termareal se localizan unhas 50 celas de observación, a cualificación destes 
aspectos realízase individualmente conforme á escala recollida na táboa 8.1. 

A continuación, o resultado final da inspección visual pódese cualificar glo-
balmente segundo a valoración que se recolle na Táboa 8.2. Cunha cualifi-
cación final de BOA, pódese recomendar a aplicación de medidas correcto-
ras, mentres que cunha valoración final de MALA ou PÉSIMA, necesítanse 
reformulacións da xestión ambiental da explotación. Tomaranse as medidas 
pertinentes en relación aos resultados que poden dar lugar a expedientes, 
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Figura 8.1. Exemplo de disposición espacial dos transectos de mostraxe ao longo do eixe principal da pluma de dispersión das verteduras para a vixilancia visual dunha hipotética granxa mariña instalada en terra.
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sancións ou modificacións das instalacións, segundo ditamine e lexisle a 
autoridade competente

Variables da vixilancia metódica 

A vixilancia metódica ou sistemática aplícase ás verteduras (análise fisico-
química e toxicidade in vitro) e aos ecosistemas receptores (descritores de 
exposición e integridade ecolóxica). Nos cultivos mariños intensivos insta-
lados na parte litoral da zona terrestre, ao localizarse en zonas expostas, a 
atención aos fondos de tipo rochoso (inter e submareais) ocupan un lugar 
prioritario. Mención aparte adquiren os ecosistemas sensibles e as espe-
cies protexidas que poidan localizarse no seu contorno. A vixilancia metódica 
complétase cunhas consideracións acerca de outro tipo de indicadores que 
pode ser necesario implementar.

Dentro da vixilancia metódica pódense distinguir dous tipos de variables: 
Variables de Estado e Variables Explicativas. As primeiras fan referen-
cia directa ás respostas biolóxicas a nivel poboacional (v.g. alteración fi-
siolóxica) ou da comunidade (v.g. diversidade específica), mentres que as 
segundas son descritores ou preditores das primeiras (v.g. marcador de 
exposición). En xeral, os factores abióticos considéranse variables expli-
cativas ou independentes, pero non son factores causais per se, senón 
descritores que se correlacionan con algunha variable de estado. É obvio 
que os descritores deben ser ferramentas robustas, máis fáciles de obter e 
menos onerosas que a variable de estado que predín. O menor coste das 
variables explicativas supón un aforro na vixilancia, sempre que permitan 
estimar adecuadamente as variables de estado, de esta forma tamén se 
poderán aplicar de maneira rutineira ou intensiva na vixilancia. Porén, xa 
se mencionou anteriormente a dificultade para establecer correlacións cla-
ras entre as variables procedentes das tres liñas de evidencia e que a ro-
bustez do sistema de vixilancia integrado se basea precisamente en dispor 
de información de tódalas liñas de evidencia á vez. Por esta razón e para 
reducir custos, é necesario priorizar aquelas variables explicativas que, de 
maneira illada ou en conxunto, mellor contribúen á descrición do estado 
do sistema receptor. No deseño dun PVA débese ter en conta que as con-

dicións locais de partida poden ser moi distintas e, por tanto, as variables 
explicativas seleccionadas non deberían ser enmascaradas polas peculia-
ridades do medio. Por exemplo, será máis difícil o efecto trófico producido 
por unha piscifactoría instalada nun medio natural rico en nutrientes fronte 
á mesma piscifactoría instalada nun medio pobre. A discriminación complí-
case se se tratan factorías con cargas diferentes ou medios con distintas 
capacidades dispersivas. 

Variables explicativas

Dentro das variables explicativas inclúense os parámetros físicos, quími-
cos e biolóxicos utilizados para caracterizar as verteduras, como a tem-
peratura, concentración de amoníaco ou DBO5, pero tamén os que se 
utilizaron na avaliación do potencial ecotóxico (v.g. batería de bioensaios 
toxicolóxicos). So parámetros fisicoquímicos convencionais do medio re-
ceptor tamén se consideran como variables explicativas. Os descritores 
de exposición ás verteduras se se determinan no medio considéranse 
variables explicativas, pero se se determinan na biota pódense conside-
rar como un elemento entre as variables explicativas e as variables de 
estado. Así, un biomarcador molecular determinado en organismos nati-
vos pode ser á vez indicador de exposición (V. explicativa) e de efectos 
(V. de estado). 

Caracterización das verteduras

Características fisicoquimicas. - Entre os parámetros fisicoquímicos que se 
deben determinar nos efluentes destas granxas están:

•	 Determinación in situ: Temperatura, Turbidez, pH, Osíxeno disolto e 
Condutividade/Salinidade

•	 Determinación in vitro: Sólidos en suspensión, Materia orgánica, Car-
bono orgánico total, Amoníaco, Nitritos, Nitratos, Nitróxeno total, Fos-
fatos, Fósforo total, Demanda química (DQO) e Biolóxica (DBO5) de 
Osíxeno
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Os parámetros fisicoquímicos determinados in situ pódense medir con 
sondas portátiles de uso común e, dada a facilidade de determinación e o 
baixo custo fronte á información aportada, poderían esixirse todos eles nos 
controis rutineiros de vixilancia, mentres que entre os determinados in vitro, 
pódense establecer certas prioridades (v.g. carbono orgánico total fronte a 
sólidos en suspensión, ou DBO5 fronte a DQO). As determinacións destes 
parámetros deberán seguir as normas nacionais e internacionais e as con-
templadas na lexislación de referencia (Anexo I). 

Na Táboa 8.3 recóllense os valores medios e intervalo de confianza dos 
parámetros fisicoquímicos determinados na auga de entrada e na vertedura, 
así como os criterios de calidade ecolóxicos para as piscifactorías mariñas 
instaladas en terra na zona litoral de Galicia. Os datos orixinais proceden 
dos controis rutineiros de autovixilancia subministrados polos produtores a 
Augas de Galicia. Pódese observar que o pH, concentración de ións hidronio 
(H3O

+), é o único parámetro que diminúe o seu valor na auga de saída fronte 
á de entrada. Hai que destacar que incluso, por termo medio, as augas de 
saída están máis osixenadas cás de entrada, indicando que as granxas dis-
poñen de sistemas físicos (bombas de aire) ou químicos (ozonificación) de 
osixenación moi efectivos todo o ano. Tampouco se observaron incrementos 
significativos na temperatura debido ao sombreado dos tanques e á elevada 
taxa de renovación hídrica. 

En xeral, o carbono orgánico total (TOC) é o parámetro que mellor in-
forma sobre o incremento da carga orgánica na auga de saída, un 15 
% superior á media de entrada. Destaca que un lixeiro incremento da 
carga orgánica específica, debido aos altos caudais bombeados, su-
pón cargas totais importantes, converténdose nun parámetro básico no 
control da xestión das instalacións. Todas as especies químicas de N 
e P aumentan na auga de saída. Entre os nutrientes hai que prestar 
unha atención especial ao N por ser o factor limitante por excelencia da 
produción primaria no medio mariño, mentres que o P éo en sistemas 
acuáticos continentais. O pH ten un efecto substancial no desenvol-
vemento dos microorganismos e doutros seres vivos, e é a variable 
principal do control da especiación e da biodispoñibilidade das especies 

químicas. Neste sentido, pode afectar á dispoñibilidade das formas de 
N polos produtores primarios. Así, observáronse valores moi baixos do 
sinal isotópico δ15N en macroalgas no punto máis preto ao foco de con-
taminación (Carballeira et al. 2013b).

Presenza de microcontaminantes. - Neste epígrafe inclúese a análise de 
microcontaminantes que, sen estar plenamente identificados pola activi-
dade como elementos impactantes, puideran controlarse por imposicións 
legais (metais, disolventes, pesticidas, etc.). O seu control podería ser ne-
cesario, posto que supoñen un risco debido á súa especial toxicidade, per-
sistencia e bioacumulación, ou pola importancia da súa presenza no medio 
acuático. Estas substancias, que se denominan prioritarias e preferentes 
de risco, están reguladas e descritas na lexislación de referencia recollida 
no Anexo I.

A priori, non se contempla a determinación de microcontaminantes no 
ámbito da aplicación rutineira do PVA das piscifactorías mariñas instala-
das en terra na zona litoral. Con todo, en determinados casos pode ser 
apropiado estudar a presenza dalgún destes microcontaminantes como 
unha primeira aproximación para a avaliación do risco potencial. Como a 
determinación destes elementos nas verteduras, polas súas baixas con-
centracións, adoita ser complexa e pouco representativa do grao medio 
de exposición dos organismos, aconséllase a súa determinación en bio-
acumuladores, aspecto que se trata máis adiante dentro dos descritores 
de exposición.

Demanda química (DQO) e Biolóxica (DBO) de Osíxeno. - A materia 
orgánica (MO) que aparece nas verteduras, en suspensión e en disolu-
ción, procede do alimento non inxerido e dos refugallos dos organismos 
cultivados. Segundo o grao de hidrodinamismo do medio da materia 
orgánica particulada, pode sedimentar no fondo ou resuspenderse na 
columna de auga. A MO procedente dos pensos ten un alto contido 
proteínico que parece estimular á poboación microbiana favorecendo a 
taxa de degradación (Hall et al., 1990; Hermosilla, 2005; Holmer et al., 
2004; Karakassis et al., 2000; Piedecausa et al., 2012). A MO en auga 
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Parámetro N° de datos MIP
Mediana dos valores observados

OCE
E S S-E

pH 68 - 8.03±0.03 7.73±0.06 -0.30±0.05 95% casos E-S < 0.30
5% casos E-S < 0.40

Condutividade (µS/cm) 72 - 53±1 70±16 16±17 95% casos S-E < 20µS/cm
5% casos S-E < 45µS/cm

DBO5 (mg/l) 59 - 2.93±0.26 6.62±2.42 1.23±0.22 95% casos S-E <1.5 mg/l
5% casos S-E < 2.5 mg/l

N total (mg/l) 157 - 1.34±0.17 1.78±0.24 0.29±0.15
95% casos S-E < 0.3mg/l
5% casos S-E < 0.6mg/l
100% casos O < 5 mg/l

N nitritos (mg/l) 167 S-E<0.05 0.045±0.01 0.075±0.014 0.028±0.01 95% casos S-E < 0.03 mg/l
5% casos S-E < 0.06 mg/l

N amoniacal (mg/l) 54 - 2.33±1.35 2.42±1.56 0.12±0.21
95% casos S-E < 0.15 mg/l
5% casos S-E < 0.55 mg/l
100% casos O < 4.5 mg/l

P total (mg/l) 65 - 0.28±0.05 0.31±0.05 0.01±0.02
95% casos S-E < 0.02
5% casos S-E < 0.05 mg/l
100% casos O < 0.45 mg/l

P fosfatos (mg/l) 157 S-E<0.2 0.19±0.04 0.24±0.05 0.05±0.01
95% casos S-E < 0,05 mg/l
5% casos S-E < 0,15 mg/l
100% O < 0.35 mg/l

SS (mg/l) 180 S-E<5 13±20 13±27 0.68±0.87
95% casos S-E < 1 mg/l
5% casos S-E < 2.5 mg/l
100% casos O < 75 mg/l

COT (mg/l) 157 S-E<0.5 6.64±1.72 7.63±1.94 0.90±1.82 95% casos S-E < 1 mg/l
5% casos S-E < 3.5 mg/l

Táboa 8.3. Valores medios e intervalo de confianza dos parámetros fisicoquímicos da auga de entrada (E) e de saída (S), máximos incrementos permitidos 
(MIP) e obxectivos de calidade ecolóxicos (OCE) das piscifactorías mariñas intensivas instaladas en terra na zona litoral de Galicia. [E: auga de entrada;  

S: vertedura; S-E: Diferenza Saída-Entrada; E- S: Diferenza Entrada-Saída]. Tomado de Carballeira et al. (2012f).

ou sedimento é un parámetro que se empregou de forma convencional 
para expresar o grao de afección dos cultivos mariños. Porén, a estima 
da contaminación orgánica é un problema complexo e delicado debido á 
natureza moi diversa da materia orgánica e os distintos estados de de-

gradación. A oxidación da materia orgánica para dar anhídrido carbóni-
co e auga, e a dos compostos minerais do nitróxeno para as sustancias 
cuaternarias, conducen a un consumo do osíxeno da auga, que se re-
nova polo osíxeno do aire. En principio, a materia orgánica é o nutrien-
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te dos xermes aerobios; o nitróxeno con estado de oxidación superior 
(nitritos e nitratos), serve ás nitrobacterias e nitrosomas. O conxunto de 
reaccións pode empobrecer a dispoñibilidade de osíxeno. As bacterias 
que necesitan osíxeno, retéñeno a expensas non soamente dos nitratos 
e nitritos, senón a partir dos sulfatos con desprendemento de sulfuros 
de hidróxeno. Estes fenómenos de oxidación que poden ter lugar na 
natureza, son máis difíciles de reproducir no laboratorio e de obter a 
degradación última da materia orgánica. Con todo, certos parámetros 
como a demanda química (DQO) e biolóxica (DBO) de osíxeno, permi-
ten unha apreciación dos fenómenos por vía química e biolóxica, coas 
súas inherentes dificultades de reproducibilidade.

A demanda química de osíxeno (DQO) é a cantidade de osíxeno (mg O2 
.l-1) necesario para oxidar toda a materia orgánica, en disolución e parti-
culada, contida na auga. A determinación de DQO debe realizarse rapi-
damente despois da toma de mostras, para evitar a oxidación natural. No 
caso contrario, a mostra podería conservarse un certo tempo se se aci-
difica con ácido sulfúrico ata pH entre 2 e 3. Con todo, esta opción deixa 
de ser fiable en presenza de substancias inorgánicas susceptibles de 
ser oxidadas, como cloruros, no caso das verteduras das piscifactorías. 
Tamén se pode determinar por espectroscopia UV-VIS da cor producida 
pola redución do dicromato a Cr+3 posterior á dixestión. A DQO representa 
case un valor límite de posibilidade de oxidación total dun refugallo; por 
iso, xeralmente, o valor da DBO última (DBO20) deberíase aproximar á 
DQO.

Habitualmente, a degradación das substancias orgánicas por medio das 
probas químicas é diferente e os resultados son difíciles de comparar aos 
obtidos nas probas biolóxicas. A demanda biolóxica de osíxeno (DBO) é un 
parámetro respirométrico que permite determinar a contaminación orgánica 
das augas debida á fracción biodegradable da MO presente nunha mostra 
segundo a seguinte reacción: 

Este parámetro baséase na cantidade de osíxeno necesaria para estabi-
lizar bioloxicamente a materia orgánica durante un período de incubación 
determinado, ordinariamente 5 días, o que se coñece como DBO5. Re-
coméndase utilizar o sistema Oxitop (WTW) e a determinación da DBO 
en mostras non diluídas (debido á baixa carga de materia orgánica en 
relación con outros tipos de verteduras orgánicos, v.g. augas de refugallo 
urbanas) para a determinación da DBO5. A baixa concentración de tóxi-
cos das mostras dificilmente podería inhibir a acción dos microorganis-
mos, o que resulta en valores confusos. Por outro lado, as mostras para 
a análise da DBO5 poden degradarse significativamente, mentres están 
almacenadas, entre a súa recollida e análise, podendo subestimarse. 
Para evitar ao máximo a redución da DBO, as mostras deben analizarse 
inmediatamente despois da súa recolección, ou ben arrefrialas ata unha 
temperatura próxima ao punto de conxelación (≈ 4°C). O período de al-
macenamento das mostras debe reducirse ao máximo posible, xa que 
teñen que estabilizarse a 20°C antes da incubación. Así mesmo, é nece-
sario engadir aliltiourea (2 g.l-1), que actúa como inhibidor da nitrificación, 
evitando o consumo de osíxeno debido ás reaccións químicas das formas 
do nitróxeno co osíxeno. Desta forma, só a descomposición da materia 
por parte dos microorganismos. 

O sistema de determinación Oxitop (WTW), seguindo as normas UNE-EN 
1899-1 e 1899-2 (Beiras, 2012), baséase na medida mediante un sensor 
electrónico pezoresistivo da diferencia de presión xerada debido á captación 
con NaOH do CO2 producido polos descompoñedores. Ademais, este mé-
todo permite estudar a cinética de consumo de osíxeno. O pH das mostras 
debe atoparse entre 6,5 e 8,3 polo que se debe axustar o pH a ese rango 
mediante a adición de Hcl e NaOH, sempre que non se dilúa a mostra máis 
do 0,5 %. Este método require botellas de incubación, unha cámara a 20 ± 
1°C e en escuridade, sistemas de axitación, xuntas de goma, inóculo activo, 
sistemas de determinación Oxitop, sosa (KOH) e unha solución con KH2PO4, 
Na2HPO4, K2HPO4, NH4Cl, FeCl3, CaCl2 e MgSO4.

O método de determinación da DBO en mostras de auga de mar non diluí-
das é máis sinxelo, rápido e económico có anterior, ao necesitar unicamente 
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un medidor de osíxeno disolto (oxímetro), recipientes especiais para as mos-
tras (botellas de borosilicato con tapón antiburbulla) e almacenalos a 20°C 
na escuridade. Prescíndese do inóculo bacteriano e da adición de sales, 
ambos xa presentes nas verteduras mariñas. 

Biodegradabilidade das verteduras de granxas mariñas instaladas en 
terra na zona litoral

Quizais para moitos efluentes, a biodegradación sexa o proceso que con-
diciona en maior medida a concentración e biodispoñibilidade das subs-
tancias tóxicas no medio (Kováts et al., 2002). Por esta razón, en nume-
rosos países a lexislación obriga aos fabricantes a demostrar que os seus 
produtos son biodegradables, en particular, os que se liberan ao medio en 
grandes cantidades. Deseñáronse numerosos métodos para a medición 
da biodegradabilidade de compostos químicos e materiais (De Wilde et al., 
2013). Por exemplo o esquema do Programa de Avaliación de Produtos 
Químicos (OECD) clasifica os produtos en tres niveis (inmediata, intrínse-
ca e de simulación) en función dos ensaios que é necesario aplicar para a 
súa biodegradabilidade. 

Algúns investigadores consideran que os resultados dos bioensaios en 
laboratorio dos efluentes non poden aplicarse aos ecosistemas recep-
tores, debido a que a exposición cambia espazotemporalmente, porque 
procesos físicos, químicos e biolóxicos complexos poden dar lugar a 
cambios significativos das substancias no tempo. É un proceso espe-
cífico no que inflúen as condicións abióticas e bióticas (v.g. poboación 
bacteriana) existentes de cada lugar. Limatola et al. (2020) comproban 
mediante o ensaio de fertilización en Paracentrotus lividus en laboratorio 
que a remoción de sedimentos previamente contaminados de maneira 
crónica seguen sendo unha fonte de impacto ecotoxicológico despois 
de cesar a actividade responsable. O patrón de turbulencia e o grao de 
osixenación determinan os trazos morfolóxicos ultra-estruturais e fisioló-
xicos dos ovos fertilizados, pero os efectos prexudiciais foron inhibidos 
por unha maior osixenación. Consideran que a rehabilitación ambiental 
a través da restauración de produtores primarios formadores de hábitat, 

como pastos mariños ou formacións algales, poderían aliviar o efecto dos 
contaminantes acumulados na biota residente. Os ensaios de laboratorio 
tampouco teñen en conta a diversidade e a homeostase das comunida-
des microbianas naturais, así como a gradual desaparición do contami-
nante do ciclo bioxeoquímico natural, como o debido á absorción polo 
sedimento. Ademais, en mesturas complexas, pódense dar interaccións 
entre compostos de tal forma que uns poidan influír na biodegradación 
dos outros e que isto poida darse dentro de determinados rangos de con-
centracións relativas. A gran diversidade de compostos que poden estar 
presentes nos efluentes obriga a excluír as comprobacións rutineiras de 
ditas interaccións dentro dun PVA rutineiro. 

Con todo, como vimos no Capítulo VII, toxicidade e persistencia son dúas 
propiedades que interveñen de maneira substancial no rego ambiental 
que supón un contaminante ou unha mestura, en consecuencia, é pre-
ciso comprobar a posibilidade de que poidan suceder procesos tóxicos 
persistentes ou non. Temos que sinalar que un PVA integrado axuda a 
poñer en evidencia a existencia de resultados contraditorios derivados 
destes procesos.

Problemas metodolóxicos. - Un dos principais problemas dos ensaios de 
degradación realizados con efluentes é a presenza de substancias que po-
den perturbar ou bloquear a biodegradación (v.g. antibióticos). Para excluír 
esta posibilidade, efectúanse probas específicas, como: ensaiar diferentes 
concentracións, controlar a densidade microbiana ou comprobar efectos so-
bre procesos indicadores de toxicidade relevantes (v.g. biomarcadores de 
metabolismo microbiano).

Outro inconveniente é que os protocolos de degradación de verteduras ou 
de persistencia dos contaminantes desenvolvéronse unicamente para verte-
duras de auga doce. A razón principal é que as poucas verteduras de auga 
salgada existentes son aquelas que proceden fundamentalmente de pisci-
factorías mariñas instaladas en terra ou de plantas desalgadoras. Ademais, 
a nivel mundial existen escasas piscifactorías mariñas instaladas en terra e, 
por este motivo, as avaliacións de risco ambiental centráronse fundamen-
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Figura 8.2. Dispositivo para a aireación, durante o período de degradación, das verteduras 
procedentes de piscifactorías mariñas instaladas en terra da zona litoral.

talmente en granxas mariñas instaladas en gaiolas ou nas de augas do-
ces continentais. Desta forma, os protocolos de degradación comunmente 
usados para a avaliación de verteduras tiveron que adaptarse para o seu 
uso con verteduras cunha Salinidadee superior ao 3 %. Escolleuse como 
referencia o traballo de Costan et al. (1993), xa que consideramos que é o 
que mellor se axusta ao caso das verteduras de piscifactorías mariñas. Os 
mencionados autores estudan a toxicidade de verteduras procedentes de 
distintas industrias mediante a aplicación dun índice (PEEP, Potential Eco-
toxic Effects Probe), que inclúe os resultados dunha batería de bioensaios 
realizados o día da recollida dos efluentes e despois do transcurso de varios 
días de degradación. Carballeira et al. (2012b) utilizan o índice PEEP para 
avaliar a toxicidade dos efluentes de varias piscifactorías mariñas intensivas 
instaladas en terra ao longo da costa galega, pero non consideran a persis-
tencia da toxicidade debida á degradación da vertedura no medio. Desta 
forma, os valores do índice e da carga tóxica atopados foron moi elevados e, 
probablemente, se deberon, por un lado, á maior toxicidade das verteduras 
sen degradar e, por outro, aos grandes caudais emitidos polas granxas. Pos-
teriormente, comproban que as verteduras son facilmente biodegradas e a 
toxicidade varía en función do tempo de degradación ao que son sometidas 
(Carballeira et al., 2018). 

Protocolo do método de degradación. - Para a degradación dos efluen-
tes, Costan et al. (op.cit.) engaden unha solución de sales, unha solución 
tamponada (búfer) e un inóculo de bacterias. No caso de verteduras, as 
sales e o búfer non son necesarios debido á presenza natural destes 
compoñentes na auga do mar. O método de degradación de verteduras 
na auga do mar proposto pola OECD (1992) non considera o inóculo 
de bacterias, pero de forma opcional recomenda o reconto de unidades 
formadoras de colonias (UFC), que resulta máis laborioso. Respecto a 
tamponar o efluente, hai que sinalar que a auga do mar é un tampón ou 
búfer natural, aínda que xa vimos que a media do pH da auga de entrada 
é superior á de saída no caso das piscifactorías mariñas instaladas en 
terra (táboa 8.1). Estes lixeiros cambios de pH poden supoñer un impacto 
para a flora e fauna mariñas próximas á vertedura. Por outra banda, o tra-
tamento da auga do mar introducida nas piscifactorías (v.g. desinfectan-

tes) puido modificar ou eliminar a comunidade bacteriana orixinal. Neste 
caso, en vez de engadir as sales e o búfer, inocularanse as verteduras 
con auga do mar, procedente dunha localidade libre de contaminación, 
filtrada a 180 µm. 

 Os estudos de degradación de efluentes realízanse a temperatura constan-
te, polo xeral a 20°C (temperatura estándar ou normal), baixa osixenación. 
Porén, como a temperatura media anual da auga das costas galegas está 
máis próxima aos 15°C cós 20°C e existe un elevado hidrodinamismo, esco-
lleuse manter as verteduras durante o período de degradación a 15°C e con 
elevada osixenación (figura 8.2).

Respecto do período de incubación, deberíase optar pola necesidade de 
coñecer a toxicidade non persistente e persistente, malia que implique du-
plicar os bioensaios. Polo xeral, a toxicidade inmediata dos efluentes pis-
cícolas observada é baixa e pouco persistente, é dicir, o risco ecolóxico 
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Táboa 8.4. Diferenzas entre o protocolo para a degradación de verteduras, segundo Costan et al. 
(1993) e o método proposto neste estudo.

Características Costan et al. (1993) Protocolo proposto

Adición sales inorgánicas MgSO4.7H2O, CaCl2, FeCl3.6H2O Ningunha

Adición buffer Sí (7.2) Non

Control Auga destilada Auga de mar limpa e filtrada

Inóculo Bacta-Pur (Bacterias) Auga de mar filtrada

Tempo incubación 5 días 0 e 5 días

Osixenación Baixa Alta

Tipo de vertedura Auga doce Auga salgada

Temperatura incubación (ºC) 20 15

asociado é moi baixo e sería aceptable dentro da ZEP. En consecuencia, 
a toxicidade persistente podería ser ecoloxicamente máis relevante, polo 
que só falta considerar cal sería o período de degradación máis adecuado. 
Cinco días é un período de degradación convencional (v.g. DBO5) e é o que 
utiliza o índice PEEP (Costan et al., 1993), o que xustifica a súa elección 
para a avaliación total da toxicidade (Carballeira et al., 2018). Ademais, se 
temos en conta o hidrodinamismo das nosas costas expostas, o grao de 
dilución que se produciría a maior prazo de degradación minimizaría radi-
calmente o risco asociado. 

A continuación, detállase o protocolo de degradación desenvolto para a súa 
aplicación ás verteduras das piscifactorías mariñas instaladas en terra na 
zona litoral:

•	 Adición de 50 mL por litro de efluente (5 %) de auga de mar, tomada 
nunha localidade libre de contaminación previa eliminación da mate-
ria en suspensión por filtración (>180mm), que actuará como inóculo 
bacteriano. 

•	 Incubación a 15°C, escuridade e boa aireación durante os diferentes 
tempos de degradación ensaiados.

•	 Para homoxeneizar a osixenación en tódalas mostras de verteduras, 
utilízase un distribuidor da presión de aire (figura 8.2).

•	 Realización da batería de bioensaios a 0 e 5 días de degradación.

Na táboa 8.4 resúmense as diferenzas existentes entre o método de bio-
degradación de verteduras proposto por Costan et al. (1993) e o proposto 
neste estudo.

Batería mínima de bioensaios para a avaliación da toxicidade das 
verteduras

Como vimos no apartado: Parámetros e índices ecotoxicolóxicos. Índices 
de ecotoxicidade (Capítulo VII), os parámetros toxicolóxicos obtidos nos 
bioensaios pódense integrar nun índice capaz de resumir o risco ecotóxico 
global observado. A maioría destes índices (v.g. PEEP) pondéranse, é dicir, 
o seu cálculo é independente do número e tipo de bioensaios aplicados, e 
incluso do signo positivo ou negativo dos resultados. Evidentemente, canto 
maior sexa o número de bioensaios aplicados a un efluente, máis precisa 
será a súa caracterización ecotóxica. Consideramos que a batería mínima 
de bioensaios que se debe aplicar debe estar constituída como mínimo por 
tres bioensaios realizados con especies test que pertenzan a tres niveis tró-
ficos distintos. 

No noso caso, utilizamos os bioensaios de bioluminiscencia bacteriana (mi-
croorganismo), de microalgas (produtor primario) e de embrións de ourizo 
(consumidor primario). Hai que destacar que se pode construír a batería 
mínima con outros bioensaios ou ampliala. No caso de que se amplíe, por 
defecto, convén que o reparto siga sendo paritario entre os niveis tróficos. 
Agora ben, segundo sexa o escenario, pódense implementar os ensaios de 
maneira parcial, representando cada nivel en maior ou menor proporción, se 
se considera que os resultados mellorarían a predición do grao de afectación 
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Táboa 8.5. Diferenzas entre o bioensaio con Vibrio fischeri estandarizado e o modificado para a 
avaliación de verteduras piscícolas.

Características Bioensaio estándar Bioensaio proposto

Volume de mostra (ml) 500-1000 200

Volume de bacteria (ml) 20 10

Volume de diluínte (ml) 500-1000 0

Salinidade do bioensaio (%) >2,75 e variable 3,5

Salinidade das mostras (%) Todas 1-6

Determinación de bioluminiscencia bacteriana cun lector de microplacas. 

ao que podería verse sometido o ecosistema receptor. Neste sentido, é moi 
atractivo incluír na batería de bioensaios, como especies test, especies de 
interese comercial ou ecolóxico presentes no medio receptor.

A parte do tipo de procesamento das mostras, a veces é necesario adaptar o 
bioensaio tipo á natureza dos efluentes, realizando pequenas modificacións 
metodolóxicas. A continuación, detállanse certas particularidades metodoló-
xicas das probas aplicadas na fase experimental aos efluentes procedentes 
de diferentes granxas instaladas en terra da zona litoral de Galicia e cuxos 
resultados tomamos como referencia para o establecemento dos criterios de 
calidade do PVA. 

 Adaptación do bioensaio de luminiscencia bacteriana. - Kováts et al. (2002) 
despois de avaliar o cambio de toxicidade de efluentes, causada pola degra-
dación, consideran que ditos cambios pódense seguir adecuadamente me-
diante a proba de bacterias bioluminiscentes. O microbiotest comercial de lu-
minescencia Microtox é unha ferramenta de biomonitorización amplamente 
utilizada para avaliar a toxicidade de contaminantes en medio acuático, tanto 
en auga como en lixiviados de sedimentos. Este bioensaio de toxicidade 
aguda tivo un papel principal e fundamental no desenvolvemento de probas 
de toxicidade a microescala pola súa capacidade de detección dun amplo 
espectro de contaminantes químicos ambientais (Isenberg, 1993). Microtox 

non pode substituír bioensaios máis caros que empregan especies nativas 
de interese, pero poderíase definir coma un bioensaio de obrigada realiza-
ción en estudos acuáticos.

O bioensaio consiste en expoñer unha bacteria mariña luminescente (Vibrio 
fischeri) a distintas dilucións dos contaminantes e expresar os resultados 
como porcentaxes de inhibición da luminescencia observada. O método es-
tandarizado lévase a cabo en cubetas de 5 ml, pero pode miniaturizarse 
realizándose en microplaca (Hirmann et al., 2007; Carballeira et al., 2013c). 
Este cambio permite realizar maior número de réplicas ao medir 96 mostras 
conxuntamente, aumentando a fiabilidade e precisión dos resultados; así 
mesmo, permite estudar a cinética tóxica tomando medidas consecutivas 
programadas a intervalos de tempo acordados. O protocolo estandarizado 
emprega un diluínte do 2 % de NaCl para que este bioensaio se poida aplicar 
a mostras de todo tipo de Salinidades. Porén, as modificacións propostas 
para este bioensaio limitan o seu uso a mostras cunha Salinidade dentro do 
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Figura 8.3. Microplaca estándar de 96 pozos de 300 µl e axitador con cultivos de Isochrysis galbana, 
cuxo inóculo se subministrou por parte do grupo de investigación ACUIBIOTEC-USC.

rango de tolerancia de V. fischeri, entre 1 e 5 % de Salinidade (Soto et al., 
2009). No protocolo estandarizado, o diluente supón o 50 % do volume de 
cada mostra e, polo tanto, provoca a dilución do efecto tóxico do 100 % da 
vertedura sobre a luminescencia da bacteria. Ademais, realizamos experi-
mentos e conseguimos que a bacteria emita máis luz cando se utiliza auga 
do mar limpa (3,5 %) como branco que con diluente comercial (2 %), o que 
se traduce nun aumento da sensibilidade do bioensaio e a eliminación de 
interferencias debidas a cambios de Salinidade. Por estes motivos, deci-
diuse retirar o diluínte comercial do protocolo nos estudos con verteduras 
piscícolas, excepto coa substancia de referencia (ZnSO4), utilizada como 
control positivo, que segue o protocolo habitual para validar os resultados 
do bioensaio. Na Táboa 8.5 resúmense as diferenzas entre o bioensaio es-
tándar Microtox e o proposto para a avaliación da toxicidade das verteduras 
piscícolas.

Adaptación do bioensaio de crecemento de microalgas. - O bioensaio do 
crecemento algal mostra a toxicidade ou o potencial de eutrofización das 
verteduras (factor de confusión) mediante a inhibición ou estimulación do 
crecemento das microalgas. Baseándonos en estudos anteriores, seleccio-
nouse a microalga Isochrysis galbana, debido á súa sensibilidade a estas 
verteduras, por ser unha alga nativa cunha ampla distribución na costa ga-
lega e ao utilizarse como alimento en acuicultura. Seguise o procedemento 
da OECD (2011), pero como co bioensaio bacteriano, o de crecemento de 
microalgas miniaturizouse (figura 8.3) e reduciuse a dilución das mostras 
na medida do posible (De Orte et al., 2013). Para iso, en vez de engadir 
o medio de cultivo diluído e as microalgas ás mostras da microplaca, cal-
cúlase a densidade cunha cámara de Neubauer e engádese medio diluído 
ata alcanzar a densidade necesaria. Desta forma, a dilución das mostras 
redúcese aproximadamente do 33 ao 16 %. Se a densidade das microal-
gas non é suficiente, estas centrifúganse e resuspéndense posteriormente 
co medio. Porén, comprobouse que a centrifugación pode afectar á mobi-
lidade das microalgas e formar agregacións destas que poden xerar ruído 
na lectura das microplacas. A toxicidade diminúe a medida que aumenta 
a densidade inicial de microalgas (Franklin et al., 2002). Con I. galbana, a 
concentración inicial comunmente empregada varía de 105 a 106 microal-
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Figura 8.4. Criterios de toxicidade establecidos en función das deformidades observadas nas larvas 
de ourizo expostas ás verteduras das piscifactorías mariñas instaladas en terra da zona litoral. 

Tomado de Carballeira et al. (2012d).

gas.ml-1. Óptase pola menor densidade (105 microalgas.ml-1), para evitar 
a centrifugación-dilución das mostras, e porque a pesar de que este tipo 
de verteduras son unha mestura de tóxicos e nutrientes, a estimulación do 
crecemento é máis habitual. 

Aínda que a cantidade de sólidos en suspensión non é moi elevada, reco-
méndase deixar repousar ou filtrar as mostras en todos os bioensaios que 
requiran de medidas en microplacas, xa que a presenza ou ausencia dos 
sólidos en suspensión pode xerar interferencias que se traducen nunha ele-
vada variabilidade entre réplicas.

Adaptación do bioensaio de embrións de ourizo de mar.- O bioensaio de 
desenvolvemento larvario con embrións de ourizo de mar común (Paracen-
trotus lividus) consiste en expoñer os embrións a dilucións dos contaminan-
tes durante 48 h. Os valores de toxicidade exprésanse como porcentaxes 
de desenvolvemento normal ou anormal das larvas. Para a realización do 
bioensaio, recóllense ourizos adultos e fértiles nunha zona supostamente 
limpa e transpórtanse ao laboratorio, onde se manteñen en acuarios con 
circuíto pechado e filtración, a 13 °C, aireación, fotoperíodo 12:12 e ali-
mentados con Ulva spp. Antes do ensaio, os ourizos aclimátanse durante 
5 días. Os gametos masculinos e femininos necesarios para a fecundación 
in vitro obtéñense mediante inxección de Kcl 0,5 M na membrana perioral. 
Os espermatozoides mantéñense refrixerados ata o momento da fertiliza-
ción, e os óvulos en axitación continua e auga do mar filtrada a 22 µm. A 
madureza dos individuos (ou viabilidade dos seus gametos) determínase 
mediante a análise do grao de redondez dos ovos e a mobilidade dos es-
permatozoides coa axuda dun microscopio óptico. Tras da fecundación in 
vitro debe existir un mínimo de 80 % de ovos fecundados (determinado a 
través da presenza de membranas de fecundación) para que sexa válido 
o bioensaio.

Aproximadamente 300 embrións son introducidos en contadores coulter con 
20 ml de cada mostra. Os tratamentos replícanse tres veces, incluíndo as 
verteduras brutas (100 %) e as súas dilucións con auga de mar filtrada: 0 
(control) 10, 25, 50 e 75 %. Utilízase CdCl2 e ZnSO4 como control positivo. 
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Tras 48 h de incubación, en escuridade e a 20°C, bloquéase o desenvolve-
mento das larvas engadindo dúas gotas de formol ao 40 %. Para a deter-
minación dos valores de toxicidade das mostras cuantificouse a porcentaxe 
de larvas deformes e non desenvoltas (figura 8.4) mediante un microscopio 
invertido. Os niveis de toxicidade clasifícanse seguindo o criterio proposto 
por Carballeira et al. (2012d) e que clasifica a toxicidade en función do grao 
e morfoloxía de desenvolvemento das espículas esqueléticas. Estes autores 
observaron por primeira vez un novo tipo de deformidades orixinado polas 
verteduras destas granxas e onde as larvas non desenvolvían as espículas 
ou non se desenvolvían completamente, pero cambiaba a disposición nor-
mal das espículas. 

O bioensaio de desenvolvemento embrionario de ourizos ten un amplo re-
coñecemento na avaliación da calidade da auga mariña (Carballeira et al., 
2011c; 2012b; 2012c; 2012d; 2018), sendo a súa única desvantaxe que 
non dispoñen todo o ano de espécimes fértiles. Segundo un estudo rea-
lizado en Galicia, os individuos comezan a ser fértiles a partir de xaneiro, 
alcanzando a máxima fertilidade e o maior índice de condición gonadal 
entre marzo e xuño (JACUMAR, 2012). Fóra da época fértil, a criopre-
servación dos gametos é unha alternativa, aínda que actualmente só é 
posible manter a fertilidade dos ovos de ourizos durante uns poucos días 
(Bellas y Paredes, 2011). Existe a posibilidade de recoller ourizos de mar 
viables noutras zonas xeográficas, pero deben ser mantidos a 13ºC (para 
evitar o desove) e o estrés ao que se poden ver sometidos durante o trans-
porte pode incapacitalos para realizar o experimento, xa que habería que 
mantelos saudables polo menos 10 días en acuarios e así poder realizar a 
secuencia de bioensaios. 

O período fértil da especie Arbacia lixula (ourizo de mar negro) dura 
todo o ano e pode ser unha alternativa fronte á utilización do ourizo 
común para estes estudos (Carballeira et al., 2011c). Algunhas bases 
de datos (v.g. World Echinoidea Database) describen a presenza desta 
especie en toda a costa europea sinalando que comparte hábitats con 
poboacións de P. lividus. Con todo, Wangesteen (2013) só sinala a súa 
presenza europea no mar mediterráneo. Investigamos a posible presen-

za do ourizo negro nas costas galegas, pero non atopamos evidencia 
ningunha. 

Variables de estado

As variables de estado clásicas inclúen todos os parámetros estruturais 
e funcionais determinados nas poboacións e comunidades receptoras do 
impacto. Isto involucra dende a presenza, abundancia ou vigor de po-
boacións de especies indicadoras, ata parámetros macroscópicos das 
comunidades, tanto estruturais (v.g. índices de riqueza ou diversidade 
específica) como funcionais (v.g. composición clorofílica, produtivida-
de). Xa se comentou antes que os descritores de exposición en efectos 
determinados na biota se poden cualificar como variables de estado, o 
que facilita a vixilancia da integridade ecolóxica do ecosistema receptor 
fronte ás variables clásicas. Isto limítase a biomarcadores moleculares e 
histopatolóxicos, sinais isotópicos, tóxicos bioacumulados, fluorescencia 
clorofílica, etc., determinados en poboacións ou comunidades do medio 
receptor nos diferentes hábitats (rochoso, detrítico sedimentario, peláxi-
co, especiais...).

Variables de estado de produtores primarios e secundarios

A avaliación dos riscos e impactos derivados da eutrofización de augas es-
tuáricas e costeiras é unha das cuestións clave na xestión ambiental (Pain-
ting et al., 2005). Os nutrientes en disolución, liberados polos cultivos, poden 
alterar a composición das comunidades de produtores primarios planctóni-
cos e bentónicos e estimular a produción ata alcanzar niveis de degradación 
do medio insostibles (eutrofización). O proceso de eutrofización desenvólve-
se cando se supera a capacidade de asimilación da zona receptora posto 
que os mecanismos de regulación natural teñen unha capacidade limitada a 
partires da cal o ecosistema comeza a cambiar a súa organización en termos 
de estrutura e funcións ecolóxicas (UNEP, 2005). Como as características 
fisicoquímicas de cada localidade condicionan a resposta ambiental fronte 
á mesma carga, precísase avaliar ou vixiar o risco en cada caso específico 
(Nordvarg y Hakanson, 2002). 
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Figura 8.5. Análise satelital da zona de influencia dunha granxa instalada en Lira (A Coruña).  
O perfil de Clorofila a presenta valores elevados ata os 700 m do foco, a partir deste punto descende 

ata os 2000 m. [Imaxe do satélite Landsat 8 OLI; programa de código aberto SEADAS 7.3, 
algoritmo L2GEN]. Realizada por Jaime Aguilera no Laboratorio de Oceanografía Satelital (Pontificia 

Universidad Católica de Valparaiso-Chile). 

Existen índices sinxelos para a avaliación do estado trófico das augas 
costeiras (Volleinweider et al., 1998; Pettine et al., 2007), habitualmente 
baseados na concentración de clorofila a, dos nutrientes en disolución e a 
dispoñibilidade de osíxeno. Para que cumpran as esixencias da Directiva 
Marco da Auga (DMA, 2000/60/CE), os índices deber normalizarse fronte 
ás condicións de referencia específicas. Por exemplo, o índice UNTRIX 
normalízase mediante o cociente entre a mediana do índice para o sitio 
de referencia específico e o percentil 75 do sitio impactado. Esta relación 
pode variar entre 0 e 1, canto maior é o valor da relación, máis similar é 
o sitio analizado fronte ao de referencia (Pettine et al., 2007). Este axus-
te ás condicións locais mellora os resultados da clasificación do estado 
trófico cando se aplica a augas impactadas por acuicultura mariña (Yucel-
Gier et al., 2011). 

De todas as variables utilizadas na construción destes índices, soamente 
a clorofila a (Chla) se pode considerar unha variable de estado represen-
tativa da biomasa fitoplanctónica. As outras variables son explicativas 
que poden axudar a mellorar a cualificación do estado trófico. Porén, en 
ambientes expostos, debido á rápida dilución e dispersión dos nutrientes, 
é difícil chegar a detectar picos nos niveis de cloforila-a do sistema pe-
láxico receptor. Carballeira (2013) en ningún caso observaron cambios 
significativos (composición pigmentaria ou biomasa) en comunidades fito-
planctónicas nativas confinadas en bolsas de diálise e expostas a modo 
de gradiente na pluma de dispersión das verteduras emitidas por granxas 
mariñas intensivas instaladas na parte litoral da zona terrestre de Galicia. 
Debido á elevada variabilidade espacio-temporal destes parámetros na 
auga, a súa normalización esixe realizar numerosas mostraxes. Ademais, 
xa se tratou anteriormente (Capítulo VII: Bioensaios ecotoxicolóxicos in 
situ), a alteración das comunidades planctónicas é un proceso complex, 
debido ás interaccións con outras causas de orixe natural e antrópica, 
que se debe contemplar dende unha perspectiva xeográfica ampla. Por 
iso, entendemos que non está xustificada a realización de seguimentos 
deste tipo na columna de auga de forma sistemática, aínda que se poden 
realizar outras aproximacións, como as baseadas na análise de imaxes 
de satélite (figura 8.5).
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A cobertura relativa de especies oportunistas na zona intermareal, como as ulváceas,  
permite cualificar o estado trófico do medio intermareal. A fotografía obtida  

con drons facilita a estimación da cobertura algal. 

 Pola contra, a escala local, os efectos tróficos das verteduras si que poden 
alterar as comunidades de produtores primarios bentónicos, sobre todo se 
se localizan ao longo das zonas inter e submareal inmediatas ao emisario 
onde a concentración de nutrientes é maior, por ser zonas de escasa pro-
fundidade e con menor capacidade dispersiva do medio. Transitoriamente, 
determinadas circunstancias (v.g. calma mariña prolongada e vento con di-
rección á costa) poderían agravar a situación. O incremento nutritivo pode 
alterar as comunidades fitobentónicas, v.g. favorecendo a abundancia de 
algas oportunistas (v.g. codium, Ulva). Nas inmediacións do emisario, o in-
cremento de algas verdes pode corresponderse co detrimento de algas par-
das, pero non exclusivamente debido ao exceso de nutrientes, senón pola 
acción de desinfectantes de uso común nas piscifactorías terrestres, como 
a formalina ou o hipoclorito de sodio, á que son moi sensibles (<1ppm) as 
algas pardas (Vanwijk e Hutchinson, 1995).

A fluorescencia clorofílica, a composición pigmentaria ou a concentración 
corporal de nutrientes serven para indicar o estado de vigor das macroal-
gas. Con todo, o incremento de biomasa ou cobertura de especies nitrófilas 
oportunistas unido á diminución de especies sensibles son síntomas máis 
evidentes de eutrofia do medio receptor (Tett et al., 2007). En consecuencia, 
a abundancia das especies oportunistas debe ser considerada unha variable 
de estado prioritaria. O seguimento convencional da biomasa ou cobertura 

espacial das macroalgas non é unha tarefa sinxela, pero a recente aplica-
ción de técnicas fotogramétricas en vehículos aéreos non tripulados (UAV, 
Unmanned Aerial Vehicle) pode facilitar en gran medida este tipo de medi-
cións na franxa intermareal afectada por verteduras acuícolas. A dominancia 
relativa das especies nitrófilas bentónicas é unha variable de estado moi 
estable fronte á variabilidade espazo-temporal das medidas planctónicas. 

Por outra banda, tal como se indicou no capítulo anterior, mediante a reali-
zación de bioensaios in situ observáronse claras relacións entre gradientes 
de exposición ás verteduras acuícolas e o crecemento de macroalgas opor-
tunistas (Carballeira et al., 2010b). Por isto, pódese utilizar como alternativa 
ás variables de estado (biomasa ou cobertura algal) a determinación do sinal 
isotópico δ15N en macroalgas por ser un bo descritor e menos oneroso, da 
intensidade e extensión do risco trófico e menos custoso de obter.

Resumindo, pola súa abundancia e facilidade de mostraxe, as macroalgas 
pódense considerar biomonitores prioritarios da calidade ambiental non só 
respecto ao grao trófico, senón tamén ao tóxico, por ser bos biocumulado-
res de contaminantes. Como xa se indicou anteriormente, os biomonitores 
como as macroalgas son de gran utilidade porque subministran unha imaxe 
integrada do grao de exposición aos contaminantes, reducindo significativa-
mente o esforzo de mostraxe e o custo da monitorización fronte ás análises 
da columna de auga (Barreiro et al., 1989, 1990,1993, 1994; Carral et al., 
1995, 1996; Carballeira, 2003; Carballeira et al., 2000; 2013b; 2014; Puente 
et al., 1994, 1996; Real et al., 1991; Viana et al., 2010; Villares et al., 2001, 
2002, 2007; Villares y Carballeira, 2006).

Entre os biomonitores presentes na intermareal rochosa de zonas batidas e 
representantes dos produtores secundarios nativos destacan os mexillóns 
pola súa abundancia, cosmopolitismo e biomasa individual. Nas áreas de 
influencia das piscifactorías tamén é fácil observar anemones xa que a súa 
abundancia está ligada ás verteduras e que tamén poden ser empregadas 
como biomonitores (figura 7.3). Actualmente a elevada resolución das técni-
cas fotogramétricas instaladas en UAV permiten vixiar a abundancia/cobertu-
ra destes produtores secundarios localizados na zona intermareal. Por outro 
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Zona eutrofizada próxima á vertedura.

lado, o estudo combinado de descritores de exposición, como sinales isotópi-
cos e contaminantes bioacumulados, xunto á determinación de biomarcado-
res de efectos moleculares e histopatolóxicos neste tipo de organismos sési-
les subministran unha información moi valiosa para diagnosticar a intensidade 
e extensión do grao de integridade ecolóxica nos hábitats intermareais (figura 
7.15). A importancia da determinación de isótopos estable, contaminantes bio-
acumulados e biomarcadores na biota para a avaliación da exposición e a 
integridade ecolóxica, xa que se tratou amplamente no Capítulo VII. 

Variables de estado de cada tipo de hábitat

No informe do 2015 sobre a situación de partida e perspectivas da activida-
de acuícola na Rede Natura 2000 en España, elaborada polo grupo técnico 
(GT2) responsable dos aspectos Ambientais e Innovación dentro do Plan 
Estratéxico Plurianual na Acuicultura Española en colaboración coa Funda-

ción Biodiversidade, recóllense as especies e os hábitats de interese co-
munitario que poden recibir o impacto das actividades acuícolas. Entre os 
hábitats están: 

•	 Bancos de area cubertos permanentemente por auga mariña de pouca 
profundidade

•	 Pradarías de fanerógamas mariñas

•	 Esteiros

•	 Chairas lodosas ou areosas que non están cubertas de auga cando 
hai marea baixa

•	 Lagoas costeiras

•	 Arrecifes

•	 Estruturas submarinas causadas por gases

•	 Fondos de maërl

•	 Fondos de cascallo

•	 Comunidades de marismas e pasteiros salinos

•	 Comunidades marítimas dunares

•	 Comunidades de seixos

•	 Augas estancadas

•	 Áreas pantanosas

•	 Augas correntes
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As poboacións de cabaliños de mar atópanse en regresión como consecuencia da degradación  
do hábitat, capturas accidentais, sobreexplotación e comercio. Foto: I. Bárbara.

Tres algas catalogadas como vulnerables: Ahnfeltiopsis pusilla (Mont.) PC. Silva & DeCew, Gloiocladia 
repens (C. Agardh) Montagne et Bory, e Solieria chordalis (C. Agardh) J. Agardh. Foto: I. Bárbara..

Dúas algas en Perigo de Extinción: Griffithsia opunitiodes J. Agardh e Petalonia zosterifolia (Reinke) 
Kuntze. Foto: I. Bárbara.

En Galicia, segundo o Decreto 88/2007, do 19 de abril, polo que se regula 
o Catálogo Galego de Especies Ameazadas e a súa modificación (Decre-
to 167/2011, do 4 de agosto), polo que se actualiza o dito catálogo, entre 
as especies mariñas están recollidas as da táboa 8.6. 

A esta lista cabería engadir os cabaliños de mar (Hippocampus guttulatus 
e H. hippocampus) xa que as poboacións se atopan en regresión a nivel 
mundial como consecuencia da degradación do hábitat, capturas acciden-
tais, sobreexplotación e comercio indiscriminado con fins medicinais ou de-

corativos. Desde 2006 desenvolvéronse varios proxectos financiados polo 
Ministerio de Educación ou a Xunta de Galicia, para o estudo das súas po-
boacións, e a súa alimentación foi obxecto dunha tese doutoral (Valladares, 
2015). A especie H. guttulatus está incluída dende o 2011 na Listaxe Es-
pañola de Especies Silvestres con Protección Especial (LESPRE). Tamén 
habería que engadir Zostera noltii por estar catalogada a nivel estatal como 
Vulnerable. 

Máis adiante, na descrición de cada hábitat faise mención a especies de 
interese, aínda que non figuren en ningún catálogo de protección. 
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As algas calcáreas Lithotamnion coralides e Phymatholithon calcareum, formadoras dos fondos 
de maërl, están catalogadas como especies vulnerables e son poboacions susceptibles de 

aproveitamento discreto. Foto: I. Bárbara.

Táboa 8.6. Lista de especies mariñas incluídas no Catálogo Galego de Especies Ameazadas.

Phyllum/ Clase Código Especie

En Perigo de Extinción

Algas 1 Griffithsia opunitiodes J. Agardh

2 Petalonia zosterifolia (Reinke) Kuntze 

Moluscos 50 Bolma rugosa L. 

51 Eastonia rugosa (Helbling) 

195 Charonia lampas L.

Vulnerables

Algas

75 Ahnfeltiopsis pusilla (Mont.) PC. Silva & DeCew
76 Gloiocladia repens (C. Agardh) N. Sánchez & Rodríguez-Prieto
77 Lithothamnion corallioides (P. Crouan & H. Crouan) P. Crouan & H. Crouan
78 Phymatholithon calcareum (Pallas) Adey & McKibbin
79 Solieria chordalis (C. Agardh) J . Agardh

Cnidarios 138 Eunicella verrucosa (Pallas 1766) 

Equinodermos 145 Echinus esculentus L.

Taxóns e poboacións catalogados susceptibles de aproveitamento discreto

Algas
77 Lithothamnion corallioides (P. Crouan & H. Crouan) P. Crouan & H. Crouan
78 Phymatholithon calcareum (Pallas) Adey & McKibbin

Fondos rochosos

Fondos rochosos intermareais. - Se as granxas se localizan nas partes me-
dias e internas das rías, o ecosistema intermareal receptor das descargas 
está dominado principalmente por cinturas de grandes algas pardas pe-
rennes da orde fucais, sendo as principais especies formadoras de hábitat 
Fucus guiryi, F. vesiculosus, F. serratus e Bifurcaria bifurcata. É importan-
te destacar que nestas costas tamén é abundante outra fucal, Himantha-

En Galicia non se aprobou ningún Plan Xeral de Repoboación de especies 
protexidas no ámbito mariño, pero a Dirección Xeral de Desenvolvemen-
to Pesqueiro liderou accións de investigación de especies que, nalgúns 
casos, incluíron métodos de solta e recaptura tales como: viabilidade das 
repoboacións de rodaballo (Scophthalmus maximus) e bogavante (Homa-
rus gammarus); cultivo e xestión do ourizo de mar (Paracentrotus lividus, 
Lamarck, 1816); repoboación de especies marisqueiras de interese comer-
cial; cultivo en criadeiro, pre-engorda en batea e análise da diversidade 
xenética da coquina (Donax trunculus) (OESA–Fundación Biodiversidad, 
2018).

Tendo en conta que esta guía se refire estritamente ao impacto sobre os 
hábitats mariños e dada a localización destas granxas, polo xeral, nas cos-
tas expostas a semi-expostas, os hábitats que se deben considerar como 
receptores de impacto, fundamentalmente son: fondos rochosos inter e 
submareais, fondos de maërl e cascallo, e costas sedimentarias. Excep-
cionalmente, poderíase esperar algún tipo de impacto sobre o sistema pe-
láxico ou outro tipo de hábitats especiais como pradarías de fanerógamas 
mariñas.
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De arriba abaixo e de esquerda a dereita: Fucus guiry, Chondrus crispus, Laminaria ochroleuca  
e Gelidium corneum. Foto: J. Cremades e I. Bárbara.

lia elongata, especie bienal de estratexia oportunista, gran produtividade 
e crecente valor comercial como alga alimentaria. Tamén é frecuente ob-
servar formacións cespitosas de algas vermellas (Caulacanthus ustulatus, 
Chondracanthus spp., Corallina caespitosa). Se as granxas se localizan nas 
partes máis externas de rías e costa aberta, sometidas a un forte hidrodina-
mismo, atopamos nos seus niveis medios e inferiores densas cinturas de 
carraxenófitos formadas por especies de algas vermellas da orde xigarti-
nal, que son importantes materias primas para a extracción de ficocoloides 

(carraxeninias) nos niveis medios destaca a comunidade de Mastocarpus 
stellatus e nos inferiores a de Chondrus crispus ou Gigartina pistillata. Nos 
niveis inferiores das costas semi-expostas, con maior sedimentación areo-
sa, podemos atopar tamén rasas cubertas por Bifurcaria bifurcata e, como 
nas costas semiprotexidas, pode chegar a ser tamén abundante Himanthalia 
elongata (Cremades et al., 2004).

Fondos rochosos submareais. - Os substratos duros submareais nas costas 
atlánticas europeas, onde se inclúen as costas galegas, adoitan estar coloni-
zados, en función da profundidade, exposición á ondada e tipo de substrato, 
por distintos bosques ou pradarías de grandes algas pardas (bosques de 
laminariales), en particular algas das ordes: Laminariales sensu lato (Lami-
naria ochroleuca, L. hyperborea, Saccharina latissima, Sacchorriza polyschi-
des, Undaria pinnatífida, Chorda filum e Phyllariopsis spp.), Desmarestiales 
(Desmarestia ligulata e D. aculeata) e Fucais (Treptacantha baccata, T. us-
neoides, T. nodicaulis, Halidrys siliquosa e Sargassum muticum). 

Galicia é a rexión da Península Ibérica onde estes bosques de laminariais 
son máis superficiais e abundantes (Bárbara et al., 2004; Donze, 1968; Ote-
ro-Schmitt e Perez-Cirera, 2002) e, dado que as verteduras se producen en 
ou próximas á zona intermareal, con batimetrías reducidas, son as comu-
nidades submareais de substratos duros que poden verse máis afectadas. 
Estas comunidades teñen un importante valor ecolóxico por conter un alto 
grao de estratificación vertical, unha gran diversidade florística e faunística, 
e ser un hábitat moi importante para a reprodución e recrutamento de nu-
merosos organismos mariños. Baixo estas grandes algas pardas atópanse 
outras especies de algas máis pequenas, e refúxianse e alimentan a máis 
dun centenar de especies, entre peixes, crustáceos, moluscos e equinoder-
mos, moitas delas explotables economicamente (v.g. nécoras, ourizos de 
mar) (Fernández, 2011). O declive actual destes bosques observado en toda 
a costa norte de España, especialmente na asturiana, atribúese á subida 
da temperatura da auga e á redución da taxa de renovación dos nutrientes, 
necesarios para a supervivencia destas algas, debido a cambios na inten-
sidade e duración do período de afloramento de augas profundas (Lamela-
Silvarrey et al., 2012).



182

Eunicella verrucosa (Pallas 1766) ou gorgonia branca aparece en sustratos rochosos en áreas con 
ondaxe e correntes moderados (entre 4 e 50 m de profundidade) e está incluída no Catálogo de 

Especies Protegidas como vulnerable. Foto: J. López.

Pola súa singularidade, ademais dos bosques de laminariais, débese prestar 
especial atención aos pradarías de Gelidium corneum (Hudson) Lamouroux 
que puideran verse afectados. Esta alga vermella, que é unha das principais 
materias primas a nivel mundial para a produción de ágar de gran calidade, 
un ficocoloide moi utilizado en biotecnoloxía, forma extensos pradarías sub-
mareais en zonas moi expostas, principalmente da “rasa” cantábrica.

Vixilancia dos fondos rochosos. - Como se viu, os substratos rochosos al-
bergan comunidades moi heteroxéneas debido á diversa combinación de 
atributos abióticos (orientación, hidrodinamismo, profundidade, tipo de subs-

trato...) que condicionan a colonización e o desenvolvemento de diferentes 
organismos. Dentro de cada comunidade podemos distinguir os organismos 
polas distintas funcións que desempeñan: os que caracterizan o hábitat (for-
madores de hábitat), os capaces de influenciar na distribución ou abundan-
cia dos formadores do hábitat, mediante depredación ou ramoneo (determi-
nantes do hábitat) e aqueles cuxa distribución e abundancia está fortemente 
influenciada polo estado do hábitat (sensibles ao hábitat) (Jones y Andrews, 
1992). 

A dinámica das comunidades de substratos duros depende fundamental-
mente dos organismos formadores do hábitat (v.g. macroalgas, gorgonias, 
esponxas e briozoos), de modo que calquera proceso que poida influír sobre 
estes organismos soe provocar efectos fervenza sobre o resto de organis-
mos que compoñen a comunidade. A vertedura procedente das instalacións 
acuícolas litorais pode afectar a este tipo de comunidades, o que supón un 
risco elevado de alteración dos fondos rochosos inter e submareais. Cando 
se estime que as comunidades de substratos duros puideran verse afecta-
das polos cultivos, os escorzos deben centrarse nos organismos formadores 
do hábitat, que dependendo da localización da comunidade (acantilado, lou-
sas horizontais profundas, ambientes fotófilos, esciáfilos...) poden ser unhas 
ou outras especies, polo que haberá que identificalas e recoñecer a súa 
bioloxía como primeiro paso para a súa monitorización.

Pola súa ampla distribución e abundancia, así como polo seu papel eco-
lóxico e facilidade de mostraxe, as macroalgas son bos monitores para a 
vixilancia rutineira dos ecosistemas rochosos, sendo os parámetros básicos 
de control:

•	 O sinal isotópico δ15N, tal como se sinalou anteriormente, é un bo des-
critor do grao de exposición ás verteduras, á vez que un indicador pre-
coz de procesos de eutrofización (figuras 7.4 e 7.13). Obtívose unha 
boa correlación entre δ15N e a produción primaria neta en transplantes 
de Ulva sp. expostos ás verteduras das piscifactorías mariñas insta-
ladas en terra en Galicia (Carballeira, 2013, Carballeira et al., 2010c). 
Ademais, é un parámetro independente da especie de macroalga á 
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que se realizou a mostraxe, o que facilita en gran medida a súa estima 
ao poder utilizar calquera especie presente na área de influencia (Via-
na et al., 2011; Carballeira et al., 2014).

•	 A abundancia de macroalgas oportunistas é unha medida realista do 
estado trófico. Por esta razón, proponse a estima da cobertura relativa 
(% sobre a superficie intermareal dispoñible) ou da biomasa (máximo 
estacional, Kg/m2) das macroalgas oportunistas na franxa intermareal 
rochosa da área de influencia delimitada polos valores observados de 
δ15N. Considérase que a situación é normal, admisible e inadmisible se 
a cobertura é <15, 15-30 e >30% ou se a biomasa é <1, 1-1,3 e >1,3 
Kg/m2, respectivamente (Tett et al., 2007).

•	 A bioacumulación de contaminantes polas macroalgas é a primeira 
vía trófica de entrada de compostos tóxicos no sistema. Polo xeral, 
presentan unha boa capacidade de bioconcentración dos contami-
nantes que se relacionaron coa actividade piscícola a través de me-
didas da concentración tisular de antibióticos, praguicidas, metais, 
etc. (Carballeira, 2013; Rey-Asensio et al., 2010). As macroalgas 
subministran unha imaxe integrada do grao de exposición a este 
tipo de microcontaminantes, unha gran vantaxe se o comparamos 
coa variabilidade das análises de mostras de auga, pois facilita a 
determinación ao concentrar os contaminantes e reduce significati-
vamente o esforzo de mostraxe. Para a interpretación dos resulta-
dos calcúlase o Factor de Contaminación (FC) dos contaminantes 
asociados ás verteduras. O FC mide o grao de bioacumulación dos 
contaminantes respecto ao valor de referencia ou nivel de fondo 
(NF) da zona de estudo. O FC para cada par “Contaminante-Espe-
cie”, é a relación entre a concentración corporal (CC) do contami-
nante e o NF correspondente (FC= CC/NF). Se non se dispón do 
NF rexional, pódese utilizar a concentración media dunha ou varias 
estacións control situadas cerca pero fóra da área de influencia da 
granxa e doutros focos de contaminación potenciais. Polo xeral, 
considérase que a situación ambiental é: Normal se FC < 2, Dubi-
dosa se 2 < FC < 5 e Inadmisible se FC > 5.

Con independencia do comentado sobre as macroalgas, se no recoñecemento 
do hábitat previo á monitorización se observara a presenza de algunha especie 
clave, rara ou protexida e ante un risco probable de alteración, sería necesario 
completar a vixilancia rutinaria cun plan específico e exhaustivo que contempla-
ra a evolución dos seus parámetros de poboación, como: densidade, abundan-
cia ou biomasa, distribución de tallas; estado fisiolóxico, grao de epifitismo…

Fondos de maërl

Maërl é un termo xenérico de orixe francesa, utilizado para agrupar a aque-
les leitos infra ou circalitorales cubertos por algas vermellas calcáreas, no-
dulares e de vida libre (rodolitos). Estas formacións de algas distribúense en 
manchas máis ou menos extensas sobre fondos detríticos-sedimentarios e 
caracterízanse por un crecemento moi lento e por estar adaptadas a unhas 
condicións de luz, temperatura, hidrodinamismo, sedimentación e dispoñi-
bilidade de nutrientes moi particulares (Wilson et al., 2004). Os fondos de 
maërl forman unha trama estrutural complex, algas calcáreas vivas xunto 
con esqueletos calcarios mortos, a modo de bosque a pequena escala, de 
forma que proporciona unha gran variedade de nichos ecolóxicos que ser-
ven para o desenvolvemento dunha importante e diversa comunidade de 
algas, invertebrados e peixes, algúns deles son de interese comercial ou ex-
clusivos deste tipo de fondos. A súa elevada diversidade biolóxica, comple-
xidade estrutural, crecemento lento e sensibilidade ás condicións ambien-

Recolección de mostras mediante mergullado autónomo e dragado en: Illa Benencia (Ría de Arousa, 
3 m de profundidade) (Esquerda), illas Cíes (Ría de Vigo, 15 m de profundidade) (Centro), Punta do 

Muíño (Ría de Vigo, 4 m de profundidade) (Dereita). Foto: V. Peña e I. Bárbara.
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Exemplar de Mesophyllum sphaericum. A única poboación galega coñecida localízase no banco de 
maërl somero en Illa Benencia (Ría de Arousa), polo que debería ser considerada especie amenazada 

en risco de extinción. Foto: V. Peña e I. Barbara.

tais supuxo que os fondos de maërl fosen catalogados como de protección 
prioritaria. As especies galegas formadoras do hábitat máis destacadas son 
Phymatolithon calcareum e Lithothamnion coralloides (incluídas no Anexo 
V da Directiva Hábitat), aínda que dependendo da hidrodinámica do fondo, 
poden ser máis abundantes outras especies dos xéneros Peyssonnelia spp. 
ou Lithophyllum spp. (Aguado-Giménez e Ruiz-Fernández, 2012). 

Téñense realizado numerosos traballos sobre os fondos de maërl na costa ga-
lega, destacan os realizado polo Grupo de Investigación en Bioloxía Costeira 
(BioCost-UDC) (Peña e Bárbara, 2007; 2008a; 2008b; 2009; 2010a; 2010b; 
Carro et al. 2014; Peña et al. 2014; 2015a), xa que supoñen un exhaustivo e 
meritorio estudo ficolóxico dos fondos de maërl e cascallo. Despois de realizar 
un considerable número de mostraxes ao longo das nosas costas, localizan 111 
bancos de maërl que se sitúan a menos de 47 m de profundidade e ocupan 
unha superficie estimada de 21,78 km2. Comparadas coas das rexións seten-
trionais do Atlántico europeo, as manchas son máis reducidas, pero atópanse 
nun rango de profundidades máis amplo. A localización e características dos 
fondos galegos aparecen detalladas en Peña (2010). De forma resumida, os 
fondos de maërl de Galicia están compostos por depósitos puros de coraliná-
ceas ou mixtos con cascallo, seixos, area e, ocasionalmente, con sedimento 
fino. As principais especies formadoras de hábitat son Phymatolithon calca-
reum, P. lusitanicum e Litothamnion corallioides, que adoitan aparecer xuntas. 
Os espécimes de Mesophyllum sphaericum, que alcanzan os 10 cm de diáme-
tro, especie descrita de Galicia e con distribución tamén no Mediterráneo, só se 
atoparon nun banco de maërl superficial na Illa Benencia (Ría de Arousa); ata 
o momento é a única poboación coñecida no Atlántico, polo que debería con-
siderarse a súa inclusión en plans de conservación (Peña et al., 2011; 2015b). 
Asociadas aos fondos de maërl e cascallo atoparon en total 227 especies de 
algas, 133 especies foron comúns a fondos de maërl e cascallo, 89 e 7 exclusi-
vamente en fondos de maërl e cascallo, respectivamente. Soamente a riqueza 
ficolóxica, sen ter en conta a fauna asociada, danos unha idea clara da elevada 
diversidade específica destes hábitats. Galicia está considerada como a rexión 
de maior diversidade florística deste tipo de hábitats de todo o atlántico europeo. 
A diversidade florística varía segundo a estación, sendo máxima no verán (115 
especies) e mínima no inverno (95 especies) e, ademais, no verán rexístrase 

a maior porcentaxe de cobertura. Esta variabilidade florística estacional é un 
aspecto importante a ter en conta nos plans de vixilancia.

Afortunadamente, o impacto das piscifactorías mariñas sobre estes fondos 
sinalouse en poucas ocasións (Aguado-Giménez e Ruiz-Fernández, 2012; 
Hall-Spencer et al., 2006; Sanz-Lázaro et al., 2011; Wilson et al., 2004), por-
que non se deron moitos casos nos que as instalacións de cultivo en gaiola 
se localizaran directamente sobre eles. Con todo, púidose constatar que a 
hipersedimentación de materia orgánica e a anoxia-toxicidade consecuentes 
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conducen a unha regresión progresiva destes fondos. A propia trama que 
forman os talos de algas actúa como trampa para reter o material particulado 
que sedimenta sobre eles, dificultando as posibilidades de resuspensión e 
transporte. Así mesmo, o resto da comunidade tamén experimenta impor-
tantes alteracións ao verse limitadas as capacidades filtradoras, suspensí-
voras, etc., como consecuencia do aumento de materiais en suspensión e 
da deterioración das condicións xeoquímicas dos sedimentos subxacentes. 
Peña (2010) compara os seus datos cos rexistrados 20 anos antes e obser-
va unha clara alteración dos fondos de maërl en Galicia, fundamentalmente 
os localizados nas proximidades ou dentro dos polígonos de acuicultura, do-
minados por bateas de mexillón. Debido ao efecto negativo da biodeposición 
e a carga de sedimento fino procedente das bateas, nas áreas impactadas 
observouse un declive da cobertura e o cociente de maërl vivo/morto, unha 
redución do tamaño do banco e un incremento do morfotipo esferoidal. Así 
mesma forma, a flora asociada diminuíu de tal forma que a maioría das es-
pecies características dos fondos de maërl galegos están ausentes, excepto 
Gelidiella calcicola, Gelidium maggsiae e Symphyocladia parasitica, que fo-
ron capaces de persistir nos puntos máis impactados. Xunto á acuicultura, 
considera que actividades de marisqueo (como a extracción de moluscos 
bivalvos), a invasión por especies alóctonas e a alteración da dinámica lito-
ral poderían afectar aos bancos de maërl. O estado de conservación destes 
hábitats nas nosas costas pódese resumir en función do cociente de maërl 
vivo/morto, que aproximadamente o 41, 40 e 19 % dos fondos presentan un 
cociente >75, 25-50 e <25 %, respectivamente. 

Un PVA dos fondos de maërl debería ter en consideración, ademais do co-
ciente de maërl vivo/morto, outros parámetros como: extensión, densidade 
ou cobertura de maërl, espesor máximo da capa viva de maërl ou o tamaño 
medio das especies formadoras do mesmo. Unha vixilancia máis intensa de-
bería incluír o estudo da fauna asociada, particularmente da infauna. Debido 
a que a identificación taxonómica tan só das algas que aparecen neste tipo 
de fondos é unha tarefa altamente especializada, os estudos de composi-
ción e estrutura de comunidades florísticas e faunísticas pola súa complexi-
dade, esforzo e custo, habitualmente quedan fóra dun seguimento rutineiro 
e só se implementarían en casos de fondos con especial relevancia. Aínda 

que un PVA rutineiro debería contemplar como mínimo o seguimento do 
sinal isotópico δ15N como descritor do grao de exposición aos refugallos, a 
extensión do fondo e a relación entre o peso de maërl vivo e morto (biomasa 
/ tanatomasa por unidade de superficie). A obtención de resultados incertos 
implicaría aumentar a periocidade da vixilancia ou incluír parámetros como 
a densidade ou cobertura de maërl, o espesor máximo da súa capa viva ou 
o tamaño das súas especies formadoras.

Costas sedimentarias

As praias presentan un crecente interese dende o punto de vista biolóxico 
e económico. Estes ecosistemas utilízanse como áreas recreacionais, ao 
ser importantes focos de atracción turística, pero ademais desenvólvense 
numerosas actividades comerciais, como a extracción de moluscos bivalvos 
de especial importancia económica en Galicia.

As costas sedimentarias inclúen unha gran variedade de hábitats, dependen-
tes da marea e da profundidade, tipo de sedimento e exposición á ondada: 
costas inter e submareais; costas sedimentarias compostas de area, lama ou 
grava; e praias expostas ou protexidas. As costas intermareais sedimentarias 
caracterízanse por ser a fronteira entre o medio mariño e o terrestre. Isto reflíc-

Mariscando navalliña ou cadelucha (Donax trunculus) en O Vicedo. Tomado de La Voz de Galicia.
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tese claramente nas súas dúas comunidades de macrofauna, unha puramen-
te mariña e outra semiterrestre, que vive no límite superior das mareas (McLa-
chlan y Jaramillo, 1995). A comunidade semiterrestre, malia posuír un ciclo de 
vida tipicamente terrestre, ten unha dependencia directa do mar que aporta 
alimento, abrigo e humidade. Esta zona de transición, entre o hábitat mariño 
e o terrestre, é especialmente sensible, porque a macrofauna semiterrestre 
non se dispersa a través da auga e a súa recolonización é difícil cando esta 
comunidade se ve afectada por calquera tipo de alteración. Ademais, esta 
comunidade serve de alimento a numerosas especies de aves que viven nes-
tes ecosistemas. As zonas inferiores das praias caracterízanse pola presen-
za de numerosas especies de macrofauna mariña pertencentes aos grupos 
de poliquetos, crustáceos e fundamentalmente moluscos (McLachlan, 1983; 
McLachlan y Brown, 2010). Dentro destas especies típicas das costas sedi-
mentarias inter e submareais pouco profundas, en Galicia atópanse especies 
de alto valor comercial, como os moluscos bivalvos das familias Veneridae e 
Cardiidae en praias protexidas, e da familia Donacidae en praias expostas.

Por todo isto, a vixilancia ambiental nestes ecosistemas deberá centrarse na 
calidade fisicoquímica do medio (cheiros, refugallos...) e nas características 
poboacionais (v.g. densidade, distribución de tallas…) das especies protexi-
das ou comerciais.

Pradarías de fanerógamas mariñas

As pradarías de fanerógamas mariñas, dominadas por Cymodocea nodosa 
ou Posidonia oceánica, atópanse protexidas por lexislacións comunitarias 
ou estatais. En Galicia soamente atopamos pradarías de Zostera spp (ceba-
dais) que se localizan en batimetrías superiores, sendo 3-4 m o límite inferior 
das pradarías de Zostera marina L. Sp. (1753), mentres que Zostera noltii 
Hornem. in Oeder (1832) é intermareal (Cacabelos et al., 2015a; 2015b). 
Pola súa situación batimétrica, os cebadais pódense alterar facilmente polas 
verteduras das piscifactorías mariñas instaladas en terra na zona litoral: Po-
rén, o risco de perturbación é moi baixo, dado que este tipo de granxas se 
instalan habitualmente en costas semi ou expostas, que polo xeral están moi 
lonxe das zonas protexidas ou estuáricas, onde se localizan os cebadais. 

O impacto das pradarías mariñas depende do tipo, intensidade e frecuencia 
da perturbación e a súa relación coa capacidade de recolonización e recupe-
ración despois da fragmentación. Por exemplo, a zona impactada pola hiper-
sedimentación dun prado de Zostera marina, debido á extracción de moluscos 
nas súas proximidades, mostrou unha densidade de brotes e biomasa total 
significativamente menor que a zona non impactada. Catro meses despois 
do cesamento da actividade extractiva os valores de biomasa e densidade de 
Z. marina alcanzaron valores similares aos medidos no sitio non impactado, 
aínda que outras propiedades poboacionais (v.g. patróns reprodutivos) per-
maneceron alteradas (Barañano et al., 2017). Cullain et al. (2018) monitoraron 
o impacto de granxas de salmón sobre as pradarías de Z. marina da costa 
atlántica canadense tendo en conta o tempo de exposición e os diferentes 
niveis de resposta, desde fisiolóxica ata comunitaria. Dos parámetros estuda-
dos recomendan o grao de enriquecemento orgánico e de nutrientes, a abun-
dancia de epifitos, a perda de cobertura e biomasa da pradería e a redución da 
biomasa da macroinfauna asociada como variables de vixilancia.

Os estudos sobre a influencia dos cultivos mariños sobre os pradarías de 
fanerógamas céntranse en P. oceanica (Delgado et al., 1997; Holmer et al., 
2008; Ruiz et al., 2001) e refírense a granxas de cultivo en gaiolas no mar 
Mediterráneo. Con todo, aínda que a magnitude da resposta pode variar 
entre especies, as causas principais que conducen á súa degradación son 
as mesmas (atenuación da luz incidente, hipersedimentación, epifitismo e 
presión por herbívoros) e os efectos netos orixinados, como a diminución 
do tamaño e da densidade dos feixes, supoñen unha perda progresiva da 
extensión dos pradarías.

Os isótopos estables de N e C utilizáronse como indicadores de impacto 
antrópico sobre os pradarías de fanerógamas, debidos fundamentalmente 
a verteduras de orixe urbana ou de granxas piscícolas (Lepoint et al., 2004; 
Fourqurean et al., 1997; Machás, 2007; Cabaço et al., 2008). Mediante o 
sinal isotópico δ15N, púxose de manifesto que o alcance espacial dos refu-
gallos de tipo disolto pode ser de varios quilómetros, aínda que a esas dis-
tancias non se observaron alteracións na estrutura e dinámica da poboación 
do prado (Aguado-Giménez et al., 2007; Ruiz et al., 2010), pero si que se ob-
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servou alteración do crecemento ata os 1000 m (Marbà et al., 2006). En todo 
caso, o sinal δ15N da fe do grao de exposición dos pradarías aos efluentes e 
correlaciónase significativamente co grao de alteración observado. 

Entre as variables de estado utilizadas na monitoraxe do impacto dos culti-
vos acuícolas sobre as pradarías de fanerógamas mariñas, as máis relevan-
tes son a taxa de sedimentación (limiar de 1,5 g de materia orgánica m-2 d-1) 
(Díaz-Almela et al., 2008; Holmer et al., 2008) e os cambios netos na estrutu-
ra da poboación (densidade de feixes e cobertura da pradaría). A densidade 
global de feixes demostrou ser mellor indicadora da integridade ecolóxica. 
Agora ben, García-Marín et al. (2013) propuxeron un índice (ZoNI) enfocado 
a establecer a calidade ecolóxica das praderías de Z. noltii co obxecto de 
facilitar o cumprimento da Directiva Marco da auga Europea (WFD). Das 
diferentes métricas (cobertura, densidade, biomasa aérea e subterránea, 
lonxitude do feixe, contido en N e sinal δ15N en feixes) utilizadas na constru-
ción do índice ZoNI, atoparon que o sinal isotópico é o que ten maior poder 
discriminante. 

Resumindo, para a vixilancia ambiental dos pradarías de fanerógamas uti-
lizarase como mínimo o sinal δ15N, como descritor de exposición e a densi-
dade global de feixes como variable de estado, porque entre ambas aportan 
información anticipada fronte a un potencial proceso de degradación. 

É necesario sinalar que se as instalacións de acuicultura estiveran situa-
das nas masas de augas descritas pola táboa 45 da ORDE ARM/2656/2008 
(Orde de instrución de Planificación Hidrolóxica), ademais das variables ex-
plicativas e de estado recomendadas nesta guía, deberíanse incorporar os 
indicadores que se describen en dita orde.
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IX. 
Deseño 
experimental 
e criterios de 
calidade ambiental



“ “Un ecosistema saudable é aquel que funciona ben,  
é dicir, debe presentar capacidade de autorregulación  

e manter un grao aceptable de inercia e resiliencia fronte 
ás perturbacións. Para iso deberá conservar os seus 

parámetros característicos dentro do rango dos niveis  
de referencia ou de normalidade.
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Deseño experimental

Xustificación do deseño proposto

O deseño experimental dun PVA adecuado ás granxas mariñas instaladas 
en terra na zona litoral pódese dividir en dous apartados: Deseño experi-
mental para a vixilancia das verteduras e Deseño para a vixilancia do eco-
sistema receptor. O deseño experimental para vixiar os efectos potenciais 
das verteduras, en función da carga emitida e a súa toxicidade intrínseca, 
presenta como principal dificultade a variabilidade temporal, a nivel diario 
e estacional. Mentres que a vixilancia do ecosistema receptor esixe un 
deseño moito máis complex, xa que é preciso distinguir os cambios obser-
vados no sistema debidos aos efluentes das granxas fronte aos derivados 
de procesos naturais. Ademais, débense considerar ditos cambios tanto a 
nivel espacial como temporal, dentro da variabilidade innata do ecosiste-
ma mariño, xa que as poboacións non se distribúen no espazo de forma 
homoxénea nin cambian de forma ordenada no tempo. A elevada heteroxe-
neidade espacial do medio rochoso inter e submareal das costas expostas 
dificulta aínda máis a caracterización, e en maior medida, o seguimento 
da composición e estrutura das comunidades que alí habitan. Tampouco 
sabemos se a zona impactada e a seleccionada como control funcionaban 
de forma semellantes antes de empezar a producirse as perturbacións. 
Como consecuencia, para a vixilancia do ecosistema receptor, debemos 
utilizar aquelas aproximacións metodolóxicas e deseños de mostraxe que 
permitan reducir en maior medida a variabilidade espazo-temporal deste 
tipo de sistemas. 

A vixilancia ambiental baséase na detección de cambios nas variables se-
leccionadas fronte aos esperados ou ao control. Isto refírese, tanto á me-
dida ou predición realizada con cada variable explicativa fronte ao valor de 
referencia correspondente, como aos cambios das variables de estado da 
zona impactada en comparación coa zona control. Existen deseños experi-
mentais espazo-temporais denominados BACI (Before – After Control – Im-
pact) baseados na realización de múltiples mostraxes antes e despois de 
aparecer os cambios nas zonas afectadas e o control (Underwood, 1991; 

1993; 1994). Os deseños BACI presentan diferentes opcións, dispositivos 
ou aproximacións que permiten axustarse ás condicións reais particulares. 
Dos deseños BACI baseados no establecemento dunha zona de control o 
Temporal con nivel de referencia baixo condicións de impacto crónico é o 
que mellor se axustaría ao caso das piscifactorías, pero para a súa apli-
cación é necesario dispoñer dun estudo preoperacional preciso. Outro tipo 
de deseño BACI é o Gradiente de perturbación. As respostas dos sistemas 
biolóxicos naturais fronte a gradientes de exposición xerados por focos 
de contaminación aportan unha valiosa información e facilitan a interpre-
tación dos resultados por ser auto-explicativos. É dicir, para interpretar os 
resultados non é necesario dispoñer de controis stricto sensu, é a propia 
resposta gradual fronte á intensidade da exposición o que informa sobre 
o impacto. Ambos modelos, que denominamos Zonal e Gradual, seleccio-
náronse para os PVA das piscifactorías mariñas instaladas en gaiolas en 
Galicia (Carballeira y Carballeira, 2018). Con todo, como veremos máis 
adiante, o modelo de gradiente de perturbación ou gradual é o que mellor 
se acomoda á vixilancia das granxas instaladas en terra da zona literal e é 
o que se utilizará por defecto para analizar as respostas observadas tanto 
en organismos nativos como transplantados. 

Deseño da toma de mostras

Variables explicativas

O deseño da toma de mostras para a determinación das variables explicati-
vas refírese á caracterización fisicoquímica e ecotóxica das verteduras.

Como xa se comentou no Capítulo I, a normativa actual céntrase en regular 
trimestralmente os incrementos máximos autorizados de sólidos en suspen-
sión, nitritos, fosfatos e carbono orgánico total, verteduras ao mar en rela-
ción coas augas de entrada á granxa mariña. En canto á vixilancia do medio 
receptor selecciona cinco puntos de mostraxe de auga para a súa análise 
química cunha periocidade anual. Temos que destacar a escasa represen-
tatividade destes controis do medio receptor ao basearse en parámetros da 
auga cunha elevada variabilidade espazo-temporal. En ambos casos, o con-
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Figura 9.1. Exposición de transplantes de organismos dispostos en gradiente fronte ao efluente dunha 
piscifactoría mariña instalada en Lira (A Coruña).

trol aséntase soamente en análises químicas da auga e non se considera 
ningunha resposta biolóxica. 

A caracterización fisicoquímica rutinaria das verteduras pódese mellorar 
facilmente, completándoa con algunhas determinacións in situ (tempe-
ratura, pH, osíxeno disolto, condutividade) e sobre todo in vitro (amonio, 
DBO5) posto que non supoñen un custo excesivo, axudan a explicar os 

efectos biolóxicos observados e son de interese para a propia xestión da 
granxa. As análises de microcontaminantes non se contemplan no ámbito 
da aplicación rutinaria do PVA, aínda que en determinados casos e baixo 
sospeita pode ser conveniente estudar a presenza de algún en particular 
para avaliar o seu risco potencial. Como xa se comentou anteriormente, a 
determinación de microcontaminantes nas verteduras, polas súas baixas 
concentracións e variabilidade temporal, adoita ser complexa e pouco re-
presentativa do grao medio de exposición dos organismos. Por esta razón, 
aconséllase a súa determinación en bioacumuladores, que amplifican e 
integran o sinal químico.

As mostras utilizadas para a avaliación ecotóxica das verteduras debe-
rán acompañarse dunha caracterización fisicoquímica o máis exhausti-
va posible. Na epígrafe titulada Mostraxe e procesado das mostras dos 
efluentes recóllese o protocolo a seguir Para reducir o custo da avalia-
ción do risco tóxico das verteduras, a súa temporalidade redúcese a nivel 
anual, na época máis crítica e sobre mostras compostas representativas 
da carga tóxica media da granxa. Se o risco tóxico observado fose sig-
nificativo da administración podería esixir a súa avaliación as veces que 
fose necesario, así como unha análise química exhaustiva das mostras 
coas que se realizaron os ensaios, polo que estas deberanse conservar 
adecuadamente (-30°C e oscuridade) durante o tempo que especifique a 
administración. 

Variables de estado

Escala espacial. - O modelo zonal pretende resolver a dificultade de obter 
unha referencia ambiental (control) mediante o establecemento de, polo 
menos, dúas zonas fóra da área de influencia. Porén, isto non sempre ga-
rante per se a obtención dun bo control, xa que por definición, a heteroxe-
neidade espacial aumenta coa distancia. Soamente mediante a medida 
da mutabilidade no espazo (variograma) da variable de estado estudada 
se garantiría unha apropiada selección das zonas control. Ademais, com-
parado ao que ocorre en cultivos en mar aberto, a obtención de controis 
aptos para aplicar o modelo zonal pode presentar moitas dificultades na 
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A toma de mostras ha de realizarse de maneira minuciosa e sistemática pois diso depende a calidade 
dos datos obtidos. Foto: I. Barbara. 

zona litoral da nosa costa, debido á constrición espacial, a complexa dis-
tribución espacial dos hábitats e ás múltiples actividades concorrentes. 
Por estas complicacións, deberíase utilizar preferentemente o modelo 
gradual (gradiente de exposición) tanto para a toma de mostras de orga-
nismos nativos como para a instalación de dispositivos de vixilancia (v.g. 
transplantes). 

O modelo gradual consiste na localización de estacións mostraxe, tran-
sectos ou dispositivos de exposición (EM) a distancias crecentes a partir 
do foco emisor. Canto maior sexa o número de EM estudados, mellor 
se perfilará a intensidade, extensión e evolución da resposta do ecosis-
tema receptor. A localización das EM a distancias crecentes pode ser a 
intervalos regulares ou non, sempre na dirección da corrente dominante, 
na zona inter ou submareal. Por exemplo na figura 9.1, os dispositivos 
de exposición (transplantes e superficies de colonización) situáronse 
aproximadamente a 50, 100, 200, 400, 700 e 1000 m do foco emisor. 
Nos controis realizados en diferentes granxas nunca se detectou nin-
gún cambio significativo máis alá dos 800 m. Na figura 9.2 móstrase a 
modo de exemplo a disposición espacial de transectos ao longo do eixo 
principal da pluma da vertedura para a vixilancia visual dunha hipotética 
granxa mariña instalada en terra. 

Para observar os cambios das características da auga de saída pódese to-
mar a mostra control directamente da entrada de auga á granxa, previo a 
calquera tratamento, ou na mesma zona e profundidade onde se realiza a 
captación. Para evitar a contaminación da auga de entrada polas verteduras 
da propia granxa, habitualmente a captación localízase na dirección oposta 
á corrente dominante respecto ao foco emisor e a certa profundidade, men-
tres que a vertedura se realiza en superficie (figura 9.1 e 9.3). 

Determinadas circunstancias poden obrigar a reforzar a vixilancia con máis 
EM localizadas noutras direccións (ver o Cadro 9.1). Isto pode deberse á 
falta de dominancia unidireccional da corrente, á posibilidade de interacción 
con outros usos ou actividades (v.g. EDAR, desembocadura de regatos e 
ríos, verteduras industriais...) ou á presenza de hábitats sensibles próximos. 

A necesidade do reforzo de mostraxe pode ser temporal ou permanente. En 
calquera caso, se existiran sospeitas xustificadas para reforzar o PVA, isto 
debería manterse ata un ano despois de que a granxa alcance a produción 
máxima permitida Se ao final deste período non se detectara risco algún nas 
direccións secundarias, poderíase diferir o reforzo de mostraxe (v.g. cada 
tres anos) para reducir o custo da vixilancia a longo prazo. Tendo en conta 
que non existe ningún PVA válido a un custo razoable para todo tipo de 
situacións, cuestións como o mencionado reforzo de mostraxe ou outras, 
como o control de microcontaminantes en medio ou organismos, soamen-
te se programarían cando existiran evidencias ou sospeitas fundamentadas 
que o xustificaran. 
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Figura 9.2. Exemplo de disposición espacial das estacións (EM) e unidades (UM) de mostraxe para a descrición do estado cero antes de iniciar a súa actividade unha hipotética granxa mariña instalada en terra da 
zona litoral. Malla regular de mostraxe da zona submareal e transectos transversais na intermareal. A detección dun hábitat ou poboación sensible, localizada en ou cerca da zona de influencia potencial estimada, 

esixe un deslinde preciso e o estudo pormenorizado do seu estado de conservación, mediante o deseño dunha rede de mostraxe adecuada ao seu tamaño.
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A interpretación dos resultados do modelo gradual é autónoma, é dicir, para 
interpretar os resultados non se necesitan controis externos nobres de difícil 
localización. É a propia resposta ao longo do gradiente de exposición o que 
informa sobre a existencia, dirección, alcance e evolución dunha alteración 
do ecosistema e, en consecuencia, facilita a selección das mostras constitu-
tivas de control. Así mesmo, a repetición temporal da análise gradual permite 
coñecer a velocidade e a dirección de desprazamento da zona impactada.

Estado cero. - Dispoñer dun estudo preciso sobre o estado cero ou preope-
rativo das características bioxeoquímicas da zona onde verte ou se vai 
instalar unha granxa supón unha gran axuda para o deseño e desenvol-
vemento do PVA correspondente. O estado cero é moi útil, xa que é unha 
referencia relevante tanto para avaliar a idoneidade do sitio seleccionado 
para a instalación da granxa como para a vixilancia ambiental futura. O es-
tado cero deber caracterizarse da forma máis minuciosa posible en canto a 
deseño, esforzo de mostraxe e parámetros bioxeoquímicos seleccionados.

Para describir o estado cero pódense deseñar dúas redes de mostraxe, 
unha intermareal e outra submareal (figura 9.2). Ambas redes de mostraxe 
deberían incluír folgadamente toda área que poida verse potencialmente 
afectada no futuro. A extensión da rede dependerá da carga, capacidade 
dispersiva do medio e presenza de espazos sensibles na súa proximidade. 
A densidade da rede de mostraxe submareal, preferiblemente de malla 
regular para poder realizar unha cartografía conforme, dependerá da pre-
cisión requirida e da variabilidade espacial das condicións do medio. Para 
conseguir unha representación espacial apropiada, a cuadrícula ou poro 
da malla non debería ser superior a 70 m de lado, e sería conveniente to-
mar como mínimo 50 puntos de mostraxe para poder realizar unha análise 
espacial precisa dos resultados. A rede de mostraxe da zona intermareal 
debería contemplar en cada intervalo de distancia (< 100m) do gradiente 
explorado, un transecto transversal con polo menos tres unidades de mos-
traxe (UM) en cada franxa (inferior, media e superior) do transecto. Ade-
mais dos parámetros fisicoquímicos que contemple o futuro PVA, en cada 
UM aconsellaríase tomar medidas na poboación de determinadas especies 
indicadoras, comerciais ou protexidas se as houbera. Igualmente, a detec-

ción dun hábitat ou poboación sensible, localizada en ou cerca da zona 
de influencia potencial estimada, esixe o seu deslinde preciso e o estudo 
pormenorizado do seu estado de conservación, mediante o deseño dunha 
subrede de mostraxe axustada ao seu tamaño e importancia ecolóxica. A 
caracterización precisa de poboacións e hábitats sensibles é fundamental 
para a súa vixilancia a longo prazo. Por iso, deberanse tomar abundantes 
medidas de descritores e variables de estado (v.g. densidade, caracterís-
ticas morfolóxicas, estados fisiolóxicos, concentración de contaminantes, 
sinais isotópicos...) co obxectivo de identificar os niveis de referencia e a 
súa variabilidade espacial. Unha representación gráfica da distribución das 
variables de estado que se poderían afectar permite no futuro coñecer a 
evolución, extensión e forma da zona impactada, as direccións preferentes 
nas que se estende a alteración (anisotropía do proceso), localizar mos-
tras control ou modificar o deseño experimental orixinal (v.g. esforzo de 

Figura 9.3. Localización da entrada e saída da auga das piscifactorías mariñas instaladas en Merexo 
e Quilmás (A Coruña).
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mostraxe, extensión da área que se debe vixiar). Para apreciar visualmen-
te a distribución espacial é suficiente representar as variables con discos 
de diámetros proporcionais ao valor desta (gráficos de burbulla ou bubble 
plots). Estes gráficos sinxelos mostran á vez os datos e a densidade da 
mostraxe, o que é suficiente para estimar a cantidade de información da 
que se dispón (Pebesma e Bivand, 2005; Bivand et al., 2008). 

Como non se pode analizar todo tipo de marcadores, estean relacionados 
coa actividade piscícola ou con outra, tanto actual como futura, a creación 
dun banco de espécimes ambientais (v.g. macroalgas, moluscos...) co so-
brante das mostras colleitadas durante o estudo do estado cero, podería 
ser moi útil á hora de diferenciar responsabilidades de perturbacións futuras 
(Carballeira y Aboal, 2000).

Cadro 9.1. Deseño experimental para a vixilancia dunha 
granxa mariña instalada en terra da zona litoral

Tomamos como exemplo de deseño experimental a vixilancia dunha pis-
cifactoría mariña localizada no litoral lucense (San Cibrao). A menciona-
da granxa verte na baía pechada polo Portiño de Morás, de dedicación 
pesqueira, e o Porto de Lago, de servizo exclusivo dunha fábrica de 
alúmina-aluminio. A circulación da auga na baía é inferior a 0,5 cm.s-1 
cunha intensificación próxima á boca de ata 11 cm.s-1. A temperatura da 
auga de mar na zona oscila anualmente entre os 10 e 18°C e a Salini-
dadee está cerca do 35 por mil. A auga salgada e fría entra polo fondo 
da boca da baía e sae máis doce e cálida pola superficie (circulación 
bicapa positiva). A circulación transitoria, forzada pola marea e o vento, 
depende en gran medida da dirección deste último, sendo o precedente 
do SW o que provoca maior dispersión dos sólidos en suspensión, xa 
que axuda na saída da auga da baía. Aínda así, o tempo de residencia 
medio, para un 80 % de renovación, é elevado (≈1 mes). Este é un factor 
fundamental por reducir a dispersión dos efluentes e aumentar o risco 
de eutrofización. 

Tendo en conta a circulación na baía, a mestura da auga de entrada 
coa de saída da granxa evítase situando o punto de captación a 21 m 
de profundidade (Punta Galiño), mentres que a descarga se realiza en 
superficie, nunha marisma. A granxa dispón dun foso de captación (5775 
m3), con filtros de desbaste e rexa antialgas, que se conecta por un canal 
co depósito de osixenación (3450 m3). O período medio de renovación 
da auga na granxa é de 1,25 a 1,50 veces por hora. A produción anual, 
que no ano 2005 era de 2205 t de adulto e 2,2.106 alevíns de rodaballo, 
realízase en tanques que procuran unha lámina total de auga de 47881 
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Temporalidade. - O número de variables de estado que se deben conside-
rar e a frecuencia coa que se midan, reside na interacción entre a carga 
emitida e a capacidade asimilativa de cada un dos hábitats do ecosistema 
receptor. A estima da magnitude e perigo potencial da carga emitida re-
sólvese mediante as variables explicativas implicadas na caracterización 
fisicoquímica e tóxica das verteduras. O problema reside en controlar a 
capacidade asimilativa de cada un dos hábitats, xa que como se viu no 
epígrafe titulado Toxicidad versus Integridade ecolóxica (Capítulo VII), en 
moitas ocasións é moi difícil predicir a alteración da integridade ecolóxica 
coas variables explicativas. De aí, a fortaleza dos métodos de vixilan-

cia integrados que radica en utilizar simultaneamente múltiples liñas de 
evidencia. Canto maior sexa a extensión espacial da zona impactada, a 
duración do impacto e o número de especies ou hábitats afectados, máis 
relevantes serán os cambios ecolóxicos. Aínda que con fins prácticos, 
para focos de contaminación como as granxas acuícolas, o criterio final 
para a determinación da relevancia ecolóxica é a extensión espacial das 
respostas biolóxicas. 

Tendo en conta todo isto utilizaranse de maneira rutinaria soamente os des-
critores de exposición (v.g. sinal isotópico e biomarcadores en organismos 
nativos; abundancia de macroalgas oportunistas) tomados a modo de gra-
diente ambiental na zona intermareal e nos hábitats especiais que existiran. 
En función dos resultados obtidos con ditos descritores e da súa evolución 
no tempo da administración, decidirá sobre a necesidade de realizar es-
tudos ecolóxicos detallados (v.g. cociente biomasa/tanatomasa nos fondos 
de maërl; extensión de pradarías de fanerógamas; estudos de poboación; 
bioacumulación de microcontaminantes…). 

No deseño da temporalidade da vixilancia, é preciso ter en conta o tempo de 
operación da granxa, porque desde o inicio da actividade produtiva ata que se 
alcanza a produción máxima autorizada, aumentará a carga emitida. Durante 
este período inicial é preciso estreitar a vixilancia, sobre todo onde se prog-
nostique que se van a producir as perturbacións máis severas. En consecuen-
cia, para aquelas instalacións que comezan a súa actividade, poderáselles 
esixir, xunto ás variables explicativas e de estado rutineiras, a determinación 
das variables de estado que interveñen nos estudos ecolóxicos detallados. 
Unha vez estabilizada a relación carga emitida-capacidade asimilativa, pó-
dese redeseñar o PVA escollendo aquelas variables, mostras e períodos que 
mellor información subministran para cada granxa en particular. 

A vixilancia ambiental debe ser continuada ata un mínimo de tres anos 
despois do cese da actividade, co fin de coñecer a evolución do medio en 
canto á súa capacidade de rehabilitación Esta é unha axuda relevante á 
hora de realizar prognósticos máis axustados en futuros EIA deste tipo de 
actividades.

m2 por 0.7 m de alto. Un sifón regulador exterior encárgase de manter 
constante o nivel da auga dos tanques e as augas condúcense ata un 
foso de decantación de 9800 m2.

Debido ao tipo de circulación mariña, aportes de auga doce á baía, 
presenza de pequenos núcleos de poboación, actividades pesqueiras, 
etc., para a vixilancia da piscifactoría foi necesario establecer, a partir 
do punto de vertedura, dous gradientes ambientais que rodean a baía. 
Os gradientes do sinal isotópico nas macroalgas intermareais indican 
que a auga da piscifactoría afecta a toda a auga superficial da baía, 
se a comparamos co valor da estación control localizada no exterior. 
Os elevados valores de δ15N observados (discos vermellos) explícanse 
pola baixa taxa de renovación hídrica e a carga orgánica de todo tipo 
que recibe a baía. Tamén se corresponde coa comunidade bentónica 
instalada, dominada por moluscos e poliquetos, algúns en altas densi-
dades, como o bivalvo detritívoro superficial Thyasira flexuosa (Mon-
tagu 1803), especie característica de sedimentos relativamente ricos 
en materia orgánica e tolerante á contaminación por hidrocarburos e 
metais pesados (Glemarec e Hill, 1981; López–Jamar e Parra, 1997; 
Solis-Weis, 1982), e o poliqueto Spiochaetopterus costarum (Clapa-
réde, 1870), indicador de sedimentos finos ricos en materia orgánica 
(Moreira et al., 2006).
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Figura 9.4. Variación anual do sinal isotópico δ15N determinada en macroalgas recolectadas na zona 
control e na zona de influencia de tres piscifactorías mariñas instaladas en terra na zona litoral de 

Galicia. Tomado de Carballeira et al. (2014).

Debido á variabilidade estacional natural das condicións do medio e 
das comunidades receptoras, para que os resultados do PVA se poidan 
comparar no tempo, deben realizarse en determinadas épocas do ano. 
A variación estacional do impacto está relacionada coa produción pis-
cícola (carga) e coas características ambientais, en especial coa tem-
peratura da auga. Nas nosas latitudees, a maior actividade fisiolóxica 
dáse en verán-outono, debido a que a temperatura da auga acelera o 
metabolismo das especies cultivadas, a capacidade de asimilación do 

medio receptor é menor e, en consecuencia, o impacto pode ser máis 
severo. Durante o inverno, a actividade diminúe e o medio pode reha-
bilitarse ata alcanzar as condicións iniciais (Holmer et al., 2004; Martí 
et al., 2005). 

A composición dos efluentes (concentración de nutrientes, demanda biolóxi-
ca de osíxeno, sólidos en suspensión...) poden variar en función da calidade 
do alimento, estratexia de alimentación, tempo e localización (Tello et al., 
2010). Por este motivo, é fundamental centrar a vixilancia ambiental nos pe-
ríodos de máxima produción ou actividade metabólica (períodos críticos). Na 
figura 9.4 pódese observar a variación anual do sinal isotópico determinada 
en macroalgas (F. spiralis) recollidas na zona de influencia de tres piscifac-
torías mariñas instaladas en terra na zona litoral de Galicia, fronte á banda 
de variación da zona control (Carballeira et al., 2014). Para o conxunto das 
granxas, o período crítico adoita ocorrer entre agosto e outubro. Se neste 
momento non se aprecia impacto negativo algún, o resto do ano a situación 
ambiental manterase igual ou mellorará. Soamente cando os resultados fo-
ran negativos neste período, sería necesario intensificar temporalmente o 
seguimento.

Resumindo, para os descritores de exposición na zona intermareal e nos 
hábitats especiais a periodicidade mínima de seguimento será anual e du-
rante o período crítico. Concretamente, a periodicidade mínima da vixi-
lancia visual da zona intermareal será trimestral e a da zona submareal 
anual durante o período de máxima produción. Dependendo dos valores 
de cada variable de estado obtidos neste período e do nivel de vixilancia 
que se aplique á instalación, a administración poderá esixir controis máis 
detallados e frecuentes.

Interpretación de resultados: Criterios de calidade ambiental

Actualmente, a vixilancia ambiental das verteduras das granxas mariñas 
instaladas en terra baséase unicamente na medición de parámetros fisi-
coquímicos convencionais da auga de entrada, de saída e de diversas 
zonas próximas á vertedura. Con todo, para poder apreciar os efectos da 
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Parámetro
Criterio

Augas de 
Galicia

Nº de 
datos

Mediana dos valores observados Cualificación

E S S-E Adecuada Admisible Inadmisible

pH - 168 8.03 ± 0.03 7.73 ± 0.06 -0.30 ± 0.05 E-S < 0.30 95% casos: E-S < 0.35
5% casos: E-S < 0.40

>5% casos: E-S > 0.40
S < 7.3

SS (mg/l) S-E < 5
Vr: 25 180 13 ±20 13 ±27 0.68 ± 0.87 S-E < 2.5 95% casos: S-E < 2.5

5% casos: S-E < 5
> 5% casos: S-E >5
S >75

NNH4 (mg/l) -
Vr: 1 54 2.33 ± 1.35 2.42 ± 1.56 0.12 ± 0.21 S-E < 0.12 95% casos: S-E < 0.15

5% casos: S-E < 0.55
>5% casos: S-E > 0.55
S >4.5

NTotal (mg/l) - 157 1.34 ± 0.17 1.78 ± 0.24 0.29 ± 0.15 S-E < 0.45 95% casos: S-E < 0.3
5% casos: S-E < 0.6

> 5% casos: S-E >0.6
S > 4

Pfosfatos (mg/l) S-E < 0,2
Vr: 0,7 157 0.19 ± 0.04 0.24 ± 0.05 0.05 ± 0.01 S-E < 0.10 95% casos: S-E < 0.05

5% casos: S-E < 0.15
>5% casos: S-E > 0.15
S > 0.35

E: Auga de entrada; S: Auga de saída; S-E o E-S: Balance do parámetro; Vr: Valor de referencia para verteduras (Anexo III da Orde MAM/85/2008)

Táboa 9.1. Criterios de calidade fisico-química das verteduras de granxas mariñas instaladas en terra na zona litoral.

acuicultura débese afondar nas interaccións que o cultivo ten co medio 
e os organismos. En base aos estudos realizados en diferentes granxas 
galegas, desenvolveuse o protocolo de operacións prácticas e estable-
céronse os limiares interpretativos das variables seleccionadas, explica-
tivas e de estados. Un obxectivo fundamental desta guía era deseñar 
un PVA dinámico en relación á evolución do medio, estandarizado en 
canto aos métodos analíticos e de obtención de mostras, e uniforme para 
tódalas granxas con características similares. Para completar o PVA pro-
posto é necesario indicar os criterios de calidade ecolóxica das variables 
seleccionadas. Os criterios para establecer os estándares de calidade 
poden ser: limiares ou valores críticos, intervalos de confianza ou signi-
ficación estatística. Segundo sexa o caso, para fixar niveis das variables 
seleccionadas que non se deben superar ou para coñecer a evolución 
do comportamento destas variables ao longo do tempo. Cando se dan 
limiares ou valores críticos, aínda que se basean en datos experimentais, 
son aproximacións que non se deben tomar de maneira ríxida, xa que as 
variables cambian ao longo dun continuum, de maneira que todo límite 

establecido é artificial. Por iso, a avaliación ambiental global se deberá 
basear na validación dunha tendencia confirmada por diferentes varia-
bles explicativas ou de estado. 

Análise fisicoquímica das verteduras

Wang et al. (2020) revisan diferentes lexislacións internacionais sobre os 
Valores límite de emisión (VLE) dos parámetros máis relevantes para os 
efluentes da maricultura e comproban que os límites dalgúns parámetros 
poden variar entre países de maneira significativa [DBO de <6 a <100mg/l; 
TSS <40 a <100 mg/l; Cloro residual libre <6 a <100 µg/l; Cu <3,8 a <20 µg/l; 
Zn <5 a <20 µg/l; Cr <74 a <1100 µg/l …] mentres que outros son máis con-
cisos [Ntotal < 3mg/l, Ptotal < 0,5mg/l; Amoníaco < 2mg/l; NNitrato, < 1,1 mg/l; COT 
< 10mg/l; Hg < 0,05 µg/l]. Tamén existe unha variabilidade considerable nos 
estándares de calidade ambiental establecidos, mesmo para aqueles pará-
metros considerados claves para á calidade da auga ou dos sedimentos, de 
aplicación ás zonas de efectos permitidos (ZEP).
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Entre os parámetros fisicoquímicos da auga de entrada (E) e de saída (S), 
darase prioridade ao pH, o nitróxeno amoniacal e os sólidos en suspensión; 
secundariamente, e polo escaso custo engadido, deberíanse determinar ta-
mén as concentracións de nitróxeno total, fósforo procedente de fosfatos, 
COT e DBO5.

Na táboa 9.1 recóllense os criterios de vixilancia utilizados por Augas de Ga-
licia e a mediana dos valores procedentes dos controis rutineiros realizados 
en diferentes granxas de Galicia durante máis de 10 anos, para as augas 
de entrada e saída e para o seu balance. A continuación, propóñense os 
criterios para cualificar como adecuada, admisible e inadmisible a calidade 
fisicoquímica das verteduras. Os criterios contemplan o balance entrada-
saída, a frecuencia de superacións e os límites absolutos dos parámetros. 

Aínda que non se esperan cambios significativos no medio receptor, ex-
cepto en situacións moi excepcionais, as instalacións que se atopen nas 
masas de auga descritas pola ORDE ARM/2656/2008 do 10 de setembro, 
pola que se aproba a instrución de planificación hidrolóxica, utilizaranse 
os criterios de calidade que se describen na mesma. Así, os valores de 
osíxeno disolto sempre serán superiores ao 70 % de saturación e os va-
lores de turbidez, nunca superarán as 4 ntu, admitindo valores promedio 
de ata un 25 % distinto do control. Para a Salinidadee e temperatura, os 
valores de referencia son os establecidos para cada unha das masas 
de auga, aínda que se admite unha desviación <15, entre 15-25 e >25 
% fronte ao control, como límites de calidade moi boa, boa e moderada, 
respectivamente. 

Análise toxicolóxica das verteduras

A baixa toxicidade potencial observada das verteduras destas piscifactorías 
non descarta un posible risco ecolóxico debido aos efectos derivados dunha 
exposición crónica unido ao elevado volume de auga descargada. O mencio-
nado risco ecolóxico é difícil de estimar por depender de numerosos factores: 
condicións do medio receptor, concentración, bioaccesibilidade, bioacumula-
ción, interaccións entre compostos, etc., que actúan de diferente forma se-

gundo sexa a especie presentada. Como os efectos biolóxicos de mesturas 
complexas son practicamente imposibles de predicir, cantos máis bioensaios 
se apliquen, con maior garantía ecotoxicolóxica se avaliarán as verteduras. En 
xeral, a toxicidade determinada no laboratorio adoita ser maior que a aconte-
cida en condicións de campo, o que engade unha marxe de seguridade fronte 
ao risco real. Isto débese a procesos de dispersión-dilución, de transformación 
e de adsorción. Por exemplo, comprobouse que os sólidos en suspensión 
desenvolven un papel fundamental no impacto tóxico das verteduras orgáni-
cas, debido a que algúns microcontaminantes contidos nos efluentes se ab-
sorben sobre a superficie das partículas e predominantemente atópanse en 
fase non bioaccesible (Angerville, 2009; Gasperi et al., 2008; Li e Zuo, 2013; 
Tsui e Chu, 2003; Zgheib et al., 2011). Isto reduce fortemente a súa toxicidade 
inmediata, aínda que posteriormente poden liberarse durante os procesos de 
descomposición. A dilución dos compostos liberados lentamente por descom-
posición reduciría o seu potencial tóxico en maior ou menor medida segundo a 
facilidade de bioacumulación de cada composto e a capacidade dispersiva do 
medio. Polo xeral, as piscifactorías mariñas instaladas en terra localízanse en 
costas con alto hidrodinamismo, onde non se atopan sedimentos finos acumu-
ladores, isto axuda a minimizar o baixo risco ecolóxico potencial observado. 

Doutra banda, é necesario degradar as verteduras antes do seu filtrado para 
liberar aqueles contaminantes que se atopan asociados e non subestimar a 
súa toxicidade. Ademais, os bioensaios de laboratorio, sobre todo os minia-
turizados, empregan verteduras previamente filtradas para evitar interferen-
cias nas medicións. 

Para avaliar o risco ecotóxico potencial das verteduras proponse aplicar, 
como mínimo, ás mostras compostas das verteduras recollidas durante o 
período de máxima produción (agosto-outubro) unha batería de bioen-
saios formada por, polo menos, tres especies test pertencentes a niveis 
tróficos diferentes. Nos estudos experimentais realizados antes da redac-
ción desta guía, a batería mínima proposta consistiu en tres bioensaios: 
bioluminiscencia de Vibrio fischeri, crecemento da microalga Isochrysis 
galbana e alteración de embrións de ourizo de mar Paracentrotus lividus. 
Debemos sinalar que esta batería de ensaios pode substituírse por outra 
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Figura 9.5. Perfís ecotoxicológicos das verteduras procedentes de oito piscifactorías mariñas 
instaladas en terra na zona litoral de Galicia. Tomado de Carballeira et al. (2012b).

Figura 9.6. Relación entre a produción de peixes planos (t. año-1) e o caudal (m3. s-1) bombeado en 
piscifactorías mariñas instaladas en terra na zona litoral de Galicia.

combinación previa xustificación da súa idoneidade, ou o que sería máis 
conveniente, ampliar a batería con novos ensaios. No noso caso, obser-
vouse que a dilución que mellor explica a variabilidade entre granxas e o 
parámetro ecotoxicolóxico máis apropiado para utilizarse nos PVA eran 1:4 
v/v e EC20, respectivamente (Carballeira et al., 2012b). Esbozouse unha 
representación gráfica dos resultados que permite interpretar facilmente 
a ecotoxicidade instantánea de cada vertedura en función dos resultados 
obtidos coa batería mínima de bioensaios (figura 9.5) (Carballeira et al., 
2012b). A deformación do triángulo, respecto ao equilátero de referencia, 
indícanos a toxicidade e que tipo de organismos test son máis ou menos 
sensibles. Pero se queremos integrar todos os efectos tóxicos provocados 
polas verteduras, incluídas baterías con maior número de bioensaios, que 

nos permita comparar os resultados entre piscifactorías ou a evolución 
dunha instalación no tempo, a información obtida debe resumirse nun valor 
numérico. Considérase que o índice PEEP (ver Capítulo VII páx. 30) é o 
que mellor se adecúa para o cálculo integrado da toxicidade intrínseca dos 
efluentes ou pegada tóxica (PT), que pode ponderarse polo caudal para 
obter a carga tóxica. Para o cálculo da PT utilizarse como criterio a CE20 
obtida das curvas concentración-resposta de cada bioensaio. Debemos 
sinalar que o índice PEEP pode integrar un número indefinido de bioen-
saios, independentemente que os resultados sexan negativos (toxicidade) 
ou positivos (fertilidade). 

O cálculo das cargas tóxicas obtense ao ponderar a pegada tóxica polo 
caudal medio anual dos efluentes. Como nas piscifactorías, o caudal 
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Bioensaio
Risco ecolóxico potencial

Nulo Dubidoso Certo

Bioluminiscencia 
de V. fischeri S - E < 20 % Inh. 95 % casos Inh. < 20 %

5 % casos Inh. < 30 % > 5 % casos Inh. >30 %

Crecemento de 	
I. galbana S - E < 20 % Inh. 95 % casos Inh. < 20 %

5 % casos Inh. < 35 % > 5 % casos Inh. >35 %

Embrións de 	
P. lividus S - E < 20 % Inh. 95 % casos Inh. < 20 %

5 % casos Inh. < 25 % > 5 % casos Inh. >25 %

Pegada tóxica HT < 22 95 % casos HT < 22
5% casos HT < 43 > 5 % casos HT > 43

Táboa 9.2. Criterios de calidade ecotoxicolóxica da auga de saída das piscifactorías mariñas 
instaladas en terra da zona litoral. [Inh. = Inhibición (%) respecto ao control para EC20 e unha dilución 

1:4 da vertedura con auga de mar artificial].

anual bombeado é proporcional á produción neta anual (figura 9.6), 
mentres que o caudal diario éo respecto á biomasa estabulada nese 
momento, poderíase calcular a carga tóxica de forma alternativa ponde-
rando o índice de toxicidade pola produción neta anual ou pola biomasa 
estabulada o día no que se realizou a primeira mostraxe para a súa 
caracterización tóxica. A ponderación pola biomasa media estabulada 
no período crítico, cando se realizan os ensaios, daríanos unha estima 
da carga tóxica máis fácil de obter e máis axustada a este tipo de ins-
talacións. 

 Por último, no deseño do PVA, pódese optar pola necesidade de coñecer a 
toxicidade inmediata e a toxicidade retardada, ou soamente a retardada. Evi-
dentemente, a primeira opción daría máis información ecotóxica, pero tamén 
é máis onerosa, xa que hai que duplicar os bioensaios. Polo contrario, se 
consideramos que o impacto máis relevante sería o crónico, entón soamente 
se testaría a toxicidade retardada coa mostra composta despois de sometela 

a biodegradación in vitro, como se indicou no epígrafe: Protocolo do método 
de degradación do Capítulo VIII. 

Na táboa 9.2 recóllese unha proposta de criterios de calidade ecotoxicolóxi-
ca da auga de saída das piscifactorías mariñas instaladas en terra, en base 
á variabilidade dos resultados obtidos nos bioensaios realizados con verte-
duras procedentes de diferentes granxas instaladas en Galicia. Refírese á 
calidade das mostras despois da súa biodegradación en condicións contro-
ladas. Para todos os ensaios, se a diferencia de toxicidade entre a auga de 
saída e entrada (control) é inferior ao 20 %, o risco tóxico considérase NULO. 
O risco é CERTO se o 5 % dos casos supera unha determinada porcentaxe 
para cada bioensaio (30, 35 e 25 %) e DUBIDOSO para as situacións. 

A pegada tóxica é un valor medio e, por tanto, indiferente ao número e tipo 
de bioensaios utilizados, pero debe existir unha repartición equilibrada de 
especies test entre niveis tróficos. Os límites para a pegada tóxica foron 
establecidos en función dos valores observados (HT <22, entre 22-43 e > 
43). A pegada tóxica é un parámetro que permite cualificar e comparar a 
calidade da auga de saída entre diferentes instalacións ou para a mesma 
instalación no tempo, porque o caudal bombeado é proporcional á bioma-
sa producida. Pódese considerar que o grao de dilución é constante e as 
diferencias de toxicidade observadas entre granxas deberanse soamente 
ás distintas prácticas realizadas na xestión dos cultivos. Porén, o valor final 
do índice PEEP ou carga tóxica pondera a pegada tóxica polo caudal, que 
pode variar temporalmente de forma significativa para a mesma instalación 
en entre instalacións. Por tanto, a análise da carga tóxica debe contem-
plarse en función da capacidade de asimilación do impacto do medio, é 
dicir, á vista dos resultados da análise do medio receptor. É o momento de 
destacar a importancia que ten realizar unha selección do sitio adecuada 
ao tamaño da instalación.

Se os bioensaios toxicolóxicos realizados coas verteduras dunha granxa 
arroxan resultados que involucran un risco ecolóxico potencial CERTO, se-
ría necesario avaliar a carga tóxica noutras épocas do ano, así como realizar 
estudos complementarios máis profundos do medio receptor. 
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Figura 9.7. Variación do índice de dano histolóxico ponderado (IDP) observado en mexillóns nativos  
e ameixas transplantadas en función do grao de exposición ás verteduras dunha granxa. En abscisas,  

a exposición represéntase como o sinal isotópico (δ15N) medida en macroalgas.  
Adaptado de Carballeira et al. (2011b).

As autorizacións de vertedura deberían contemplar tanto as características 
fisicoquímicas como as toxicolóxicas das verteduras e outorgarse por un 
prazo máximo (en xeral 3-5 anos). Tras a súa vixencia, as autorizacións 
estarían suxeitas a renovación automática por prazos sucesivos se non se 
incumpriran os criterios de calidade ambiental. Se se dan outras circunstan-
cias, a administración correspondente procedería á súa revisión. 

Análise do medio receptor

No deseño do modelo gradual non se expón facer suposicións sobre a diná-
mica do impacto, máis alá de cuestións básicas como: a dirección e extensión 
da área afectada e a súa evolución temporal. Como ferramentas adecuadas, 
proponse utilizar técnicas simples de representación gráfica dos datos, como 
tratar cun descritor ou variable de estado coa distancia ao foco da vertedura. 
Isto permite comprobar se a alteración supera a zona de efectos permitidos 
(ZEP). Por exemplo, no Capítulo III vimos como a contaminación por Hg en 
anémonas varía coa distancia ao foco (figura 7.3). Do mesmo modo, na fi-
gura 9.7 pódese observar como o nivel de dano histolóxico en moluscos se 
corresponde co grao de exposición ás verteduras dunha granxa. O grao de 
exposición en función do sinal isotópico (δ15N), que pode determinarse tanto 
nos propios moluscos como en macroalgas recollidas na súa veciñanza. Este 
tipo de relacións ilustran como se pode predicir a partir dunha variable expli-
cativa o valor dunha variable de estado, de difícil e custosa determinación, 
como é un dano histopatolóxico (Carballeira et al., 2011b). 

Na interpretación de resultados terase en conta o tamaño da sección do gra-
diente explorado na que se superen os limiares categóricos de efecto para 
indicadores de exposición (v.g. sinal isotópico; factor de contaminación), de 
alteracións biolóxicas (v.g. biomarcadores de efectos; parámetros específi-
cos) ou da integridade ecolóxica (v.g. cobertura de especies oportunistas, 
parámetros funcionais ou estruturais de comunidades). 

Para hábitats e poboacións de especies sensibles á interpretación dos re-
sultados, basearase igualmente en limiares característicos de descritores 
ou variables de estado (v.g. sinal isotópico, densidade de poboación; ín-
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Criterio
Exposición á vertedura

Risco ecolóxico potencial

Nulo
Certo

Precísase intensificar a vixilancia 
cos parámetros especificados

Sinal δ15N de macroalgas do 
gradiente ambiental fronte ao 
foco

δ15N problema < (δ15N control + 2) δ15N problema > (δ15N control + 2)

Sinal δ15N de poboacións e 
hábitats sensibles δ15N problema ≈ δ15N control δ15N problema > (δ15N control + 1)

Táboa 9.3. Criterios de calidade para o sinal isotópico δ15N (‰) utilizado como descritor do grao de 
exposición á vertedura. 

dice biomasa/tanatomasa; abundancia global de feixes de fanerógamas 
mariñas).

Hai que sinalar que os resultados obtidos ao longo de gradientes ambientais 
permiten establecer comparacións cualitativas ou cuantitativas do grao de 
afectación de forma relativa entre seccións do gradiente. Aínda que a soli-
dez das conclusións radicará na acumulación de evidencias no referente á 
extensión do impacto.

Por outro lado, recoméndase o tratamento univariante dos datos. Se se uti-
lizan variables multivariantes (v.g. composición específica de comunidades 
colonizadoras de substratos artificiais) deberán analizarse mediante o em-
prego de índices macroscópicos (v.g. índices de diversidade e equitativida-
de específica) ou reducir a información á presenza/abundancia de especies 
indicadoras sensibles ou resistentes. 

Dada a variabilidade de situacións ambientais nas que se colocarían as ins-
talacións e a variabilidade das características das propias instalacións, non 
se pode recomendar un procedemento estatístico que detalle o número, dis-
tribución, etc., das mostras que sexa válido para todos os casos. Isto non 
impide que se poida deseñar un sistema de vixilancia adaptado a cada ins-
talación que permita extraer conclusións estatisticamente robustas e válidas. 

En calquera caso, o órgano da administración competente deberá resol-
ver sobre a calidade destes deseños e dos informes que se deriven dos 
mesmos. É necesario recordar que son plans de autovixilancia ambiental, 
é dicir, deben realizarse por profesionais competentes na materia baixo a 
responsabilidade do acuicultor e que a administración podería auditar en 
calquera momento. 

Avaliación da exposición a contaminantes

Está comprobado que o sinal δ15N é un descritor de exposición fiable porque 
resume a interacción carga contaminante-capacidade dispersiva do medio, 
o que facilita a vixilancia da extensión e intensidade do impacto potencial. 
Para a vixilancia xeral da exposición ás verteduras, proponse a determi-
nación do sinal isotópico δ15N en macroalgas nativas recollidas a modo de 
gradiente respecto ao foco emisión na dirección da corrente dominante, polo 
menos unha vez ao ano na época de máxima produción (táboa 9.3). En 
cada estación de mostraxe se tomará unha mostra composta da macroalga 
representativa de toda a franxa intermareal onde habita. Aplicarase o mes-
mo procedemento a especies ou hábitats sensibles, a menos que pola súa 
significación ecolóxica ou extensión do hábitat a mostraxe deba replicarse 
adecuadamente.

Está comprobado que a variabilidade natural do sinal δ15N en macroalgas en-
tre zonas limpas próximas é inferior á unidade (1 ‰) nas nosas rías (García-
Seoane et al., 2020). En xeral, os valores do sinal δ15N en macroalgas que non 
superen en máis de 2 unidades (‰) os valores promedio do control ou o nivel 
de referencia, indican que o grao de exposición ás verteduras non é capaz de 
alterar significativamente diferentes procesos biolóxicos, como a estimulación 
do crecemento algal ou a aparición de danos histolóxicos en moluscos.

Respecto a poboacións e hábitats sensibles ou de alto valor ecolóxico (v.g. fon-
dos de maërl; prado de fanerógamas) utilizarase o sinal isotópico como marcador 
temperán de exposición. Nestes casos considérase que os valores promedio do 
sinal δ15N admitidos serán equivalentes aos valores promedio do control ou do es-
tado de referencia. Un incremento medio significativo superior a 1 unidade (‰) do 
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Táboa 9.4. Criterios de calidade xenéricos para os factores de contaminación (FC).

Criterio
Risco ecolóxico potencial

Nulo Dubidoso Certo

Factor de contaminación (FC) FC ≤ 2 2 < FC ≤ 5 FC > 5

Un método de seguimento do grao trófico consiste en vixiar a abundancia de macroalgas oportunistas, 
como as ulváceas, na franxa intermareal rochosa. Foto: J. Cremades.

sinal isotópico respecto ao control ou estado de referencia supón a intensificación 
da vixilancia cos parámetros especificados para cada caso.

As normas de calidade para substancias prioritarias e para outros contaminan-
tes, así como substancias preferentes establecidas polo Real Decreto 60/2011, 
enténdense como normas mínimas e aplicaranse a tódalas augas superficiais 
definidas no artigo 3. Os criterios ou normas de calidade exprésanse como con-
centración, máxima admisible ou media anual, dun determinado contaminante 
ou grupo de contaminantes na auga, os sedimentos ou a biota, que non se debe 
superar para a protección da saúde humana e do medio ambiente. 

 Agora ben, cando non se dispoña de referencia sobre algún conta-
minante daniño baixo sospeita de vertedura, proponse o cálculo de 
factores de contaminación (FC) en algún biomonitor. O concepto de 
FC, aplicado por primeira vez a sedimentos por Turekian e Wedepohl 
(1961), mide o grao de bioacumulación dun contaminante respecto ao 
valor de referencia da zona de estudio. Neste caso: FC= [Concentra-
ción corporal do organismo in situ] / [Concentración corporal de refe-
rencia]. A maneira de proceder consistiría en realizar unha mostraxe 
do biomonitor-acumulador a modo de gradiente na área de influencia 
para poder interpretar os resultados de forma adecuada. No caso de 
especies ou hábitats sensibles deseñarase un procedemento de estudo 
dos FC axustado á súa distribución espacial e seguimento temporal. 
Na táboa 9.4 recóllense uns sinxelos e xenéricos criterios de calidade 
para os factores de contaminación que categorizan o risco ecolóxico 
potencial dos contaminantes. O risco ecolóxico potencial dun composto 
químico aumenta co factor de contaminación atopado. Para os contami-
nantes homobióticos, normalmente se considera que o risco ecolóxico é 

NULO ou desprezable se o FC < 2 e CERTO cando FC > 5. A situación 
cualifícase como de risco potencial DUBIDOSO, entre NULO e CERTO, 
debido á variabilidade espacial dos datos, erros do procedemento ana-
lítico, etc. Con todo, a extensión da contaminación e a súa tendencia 
temporal son factores clave para definir o risco estimado. A extensión 
e persistencia dunha situación de risco CERTO para un ou máis ele-
mentos implica a realización de estudos detallados das poboacións de 
especies de interese que poidan verse afectadas.
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Criterio
Integridade ecolóxica 

Sen alterar Dubidosa Alterada

Trófico

Sinal δ15N macroalga (‰) < 7,40 7,40 - 8,10 > 8,10

∆ Cobertura de especies oportunistas
(% da zona intermareal disponible) ∆ ≤ 15 15 > ∆ ≤ 30 ∆ > 30

∆ Biomasa de especies oportunistas
(máximo estacional, kg.m-2) ∆ ≤ 1 1 > ∆ ≤ 1,3 ∆ > 1,3

Tóxico Ind. de dano ponderado (IDP)
en M. galloprovincialis nativo IDP= 0 0 < IDP ≤ 1 IDP > 1

Táboa 9.5. Criterios de calidade da integridade ecolóxica do medio receptor afectado polas 
piscifactorías mariñas instaladas en terra da zona litoral [∆ = incremento; IDP = índice de dano 

histolóxico ponderado].

En todos os casos se recomenda ir establecendo correlacións entre o descri-
tor de exposición e variables de estado para axilizar as labores de vixilancia 
futuras.

Avaliación da integridade ecolóxica

Respecto ao estado trófico do medio receptor, as probas de fertilidade reali-
zadas in situ con discos de algas expostos en cámaras de metacrilato arro-
xaron resultados significativos en en exposicións a curto prazo. Ademais, o 
incremento neto de biomasa correlacionouse claramente co sinal δ15N cor-
poral. Cando o sinal δ15N do disco é superior a 8,10 ‰ o incremento neto de 
biomasa é altamente significativo fronte ao control (figura 7.12). Dada a ele-
vada correlación do sinal isotópico entre diferentes especies de macroalgas 
(Viana et al., 2011) pódese estender o criterio de fertilidade determinado, en 
función do sinal isotópico δ15N en discos, a calquera das macroalgas nativas 
comúns atopadas na zona intermareal. 

Un método alternativo aos test de fertilidade, sen necesidade de instalar 
dispositivos de exposición, consiste en controlar o estado trófico mediante o 
seguimento da abundancia de macroalgas oportunistas na franxa interma-

real rochosa (Tett et al., 2007) localizada na área de influencia delimitada 
previamente polos valores do sinal δ15N. A abundancia de macroalgas opor-
tunistas pódese expresar como cobertura relativa (%) respecto á superficie 
intermareal dispoñible ou como biomasa media por unidade de superficie (kg 
ps.m2) da devandita franxa intermareal.

Para as instalacións que se atopen nas masas de auga descritas pola Orde 
ARM/2656, utilizaranse os criterios de calidade que se describen na mesma. 
Respecto ao contido en Clorofila-a, aínda que non se esperan cambios signi-
ficativos no medio peláxico, salvo en situacións moi excepcionais, admíten-
se valores promedio de ata un 25 % superior á zona de control.

O estudo da integridade ecolóxica a nivel de estrutura e composición de 
comunidades é complexo e custoso, polo que se deberán centrar os esfor-
zos na vixilancia de poboacións de especies indicadoras nativas ou trans-
plantadas. A análise de biomarcadores moleculares ou histopatolóxicos en 
organismos recollidos na zona intermareal resulta moito máis accesible có 
estudo de comunidades nativas ou colonizadoras de substratos artificiais. 
Aínda así é custoso, polo que é necesario desenvolver ou adaptar métodos 
máis operativos e menos onerosos (v.g. bioensaio de descomposición de 
substratos naturais ou artificiais). 

Na táboa 9.5 resúmense os criterios que cualifican a integridade ecolóxica 
trófica e tóxica dentro da área de influencia das verteduras.

Criterios de calidade dos hábitats sensibles

Fondos de maërl. - Pola súa relevancia ecolóxica e estatus de protección, 
os fondos de maërl localizados na contorna das granxas estarán suxeitos 
a vixilancia, especialmente se outros focos de contaminación, de igual ou 
diferente natureza, conflúen na mesma zona por se sufriran efectos aditivos. 
Como a emisión de refugallos é continua, as comunidades distantes pode-
rían estar recibíndoos en pequenas concentracións, pero de forma crónica. 
Este tipo de impacto crónico difuso non é fácil de caracterizar fronte aos 
directos. Como os fondos de maërl nunca poderían estar localizados na área 
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“ “A vixilancia ambiental baséase na detección de 
cambios nas variables seleccionadas fronte aos 

esperados ou ao control, sendo o modelo gradual 
o que mellor se acomoda á vixilancia das granxas 

instaladas en terra da zona litoral. É a propia 
resposta ao longo do gradiente de exposición o que 

informa sobre a existencia, dirección, alcance e 
evolución dunha alteración do ecosistema.

de influencia nin na súa contorna inmediata, os criterios de calidade cén-
transe na comparación da evolución no tempo dos parámetros establecidos 
(sinal isotópico δ15N; relación biomasa/tanatomasa de algas calcáreas) do 
hábitat e o control ou estado de referencia preoperativo. 

Pradarías de fanerógamas mariñas. - En Galicia é pouco probable que as 
granxas piscícolas se localicen o suficientemente cerca destas biocenoses 
típicas de fondos de ría, pero dada a súa importancia ecolóxica e estatus 
de protección, os pradarías de fanerógamas mariñas que se atopen rela-
tivamente cerca das granxas deben recibir seguimento, especialmente se 
varios focos de contaminación de igual ou diferente natureza se concentran 
na mesma zona. Cando se estime que poden estar sometidas a impactos 
difusos é preceptiva a súa vixilancia polos mesmos motivos expostos ante-
riormente para os fondos de maërl. Igualmente, os criterios de calidade cén-
transe na comparación da evolución no tempo dos parámetros establecidos 
(sinal isotópico δ15N en feixes; densidade global de feixes) entre o prado e o 
control ou estado de referencia preoperativo. 

Especies ou comunidades singulares. - A título xeral, se na contorna exterior 
da área de influencia potencial estimada no EsIA, se atopara algunha espe-
cie ou comunidade con importancia ecolóxica singular ou con algún grao de 
protección, especialmente cando varios focos se concentran nunha mesma 
zona e puideran darse efectos aditivos, débense vixiar. Como especies ou 
comunidades con algún tipo de protección nunca poderían estar localizados 
na área de influencia potencial (ZIP) nin na súa contorna inmediata. Os cri-
terios de calidade, igual que nos casos anteriores, centraranse na compara-
ción da evolución no tempo dos parámetros seleccionados (sinal isotópico 
δ15N; caracteres de poboación; índices funcionais ou estruturais macroscó-
picos…) entre a especie ou comunidade e o seu correspondente control ou 
estado de referencia preoperativo. 

Debemos recalcar, que para a vixilancia de hábitats e especies singulares, o 
deseño da mostraxe debe permitir a aplicación de test estatísticos robustos 
para contrastar a hipótese de que non existen diferencias significativas fron-
te ao seu control ou estado de referencia preoperativo. 

Respecto das especies suxeitas a algún tipo de protección, é fácil atopar que a 
mesma especie pode figurar en diferentes clases segundo a organización con-
sultada, como a Lista Vermella da UICN, o Convenio de Berna, o Convenio de 
Barcelona, o Listado de Especies Silvestres en Réxime de Protección Especial e 
do Catálogo Español de Especies Ameazadas ou os listados vermellos rexionais 
(v.g. Catálogo galego de especies ameazadas Decreto 88/2007, DOGA nº 89, 9 
de maio de 2007). Neste sentido, Pardo e Aguilar (2009) fan unha interesante re-
visión crítica sobre os niveis de protección das especies mariñas ameazadas que 
habitan nas costas españolas. Entre as especies con algún nivel de protección 
que puideran verse afectadas potencialmente polas granxas mariñas instaladas 
en terra en Galicia, é dicir, que puideran atoparse entre 0 a -30 m de profundida-
de, figuran: fanerógamas (Zostera nolteiy Z. marina), algas calcáreas formadoras 
de maërl (xéneros Phymatolithon, Litothamnion, Mesophyllum, Lithophyllum) ou 
peixes, como os cabaliños do mar (Hippocampus hippocampus e H. ramulosus). 
Aínda que, en xeral, son de ámbito mediterráneo, tamén se podería incluír a pre-
senza de algas pardas (Cystoseira amentacea, Desmarestia ligulata), esponxas 
(Spongia agaricina, Axinella polypoides), gorgonias (Eunicella verrucosa, Para-
muricea clavata), corais (Astroides calycularis) e moluscos (Pinna nobilis, Cha-
ronia lampas). Adicionalmente e polo seu consumo, aínda que non está recollida 
baixo ningún convenio, recoméndase a protección do ourizo de mar Paracentro-
tus lividus e da ortiguilla Anemonia sulcata. 
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“
“

Todos os criterios de calidade son importantes e deben 
cumprirse, pero os que tratan sobre a integridade  

ecolóxica prevalecen sobre todos os demais.
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Ademais de eficiente, a vixilancia ambiental das instalacións acuícolas 
deberá ser dinámica, é dicir, irase adaptando en función da adquisi-
ción progresiva de información sobre a evolución espazo-temporal do 

ecosistema receptor. O rigor da vixilancia será conforme coa intensidade e 
extensión dos impactos (Aguado et al., 2013).

En mar aberto, a diferencia do impacto esperado entre granxas radica basi-
camente na carga produtiva e a súa xestión, o que facilita a súa tipificación 
á hora de asignar distintos niveis de impacto e de vixilancia. Na zona lito-
ral, aparte da produción acuícola, o impacto depende en maior medida das 
condicións dispersivas da masa da auga (ondada, profundidade, velocidade 
da corrente, rango mareal, tempo de residencia, vento...) e da maior proba-
bilidade de atopar na súa proximidade especies ou hábitats singulares, así 
como de outras fontes de contaminación que poden xerar efectos sinérxicos 
ou de que se produzan interaccións con outros usos. Por iso é preciso dese-
ñar PVA axustados ás peculiaridades de cada localidade, realizar un maior 
esforzo no seguimento, sobre todo os primeiros anos ata a estabilización 
da produción, redeseñar o PVA a medida que se vaia obtendo información 
máis precisa sobre as respostas do medio receptor e tomar as medidas 
preventivas necesarias para evitar impactos acumulativos, posibles efectos 
sinérxicos que poidan darse, e interaccións con outros usos. Recordemos 
a importancia que ten a selección do sitio para a minimización do impacto 
ambiental derivado dos cultivos mariños instalados en terrar da zona litoral 
e que a súa vixilancia require de máis atención que as instaladas en gaiolas 
en mar aberto (fóra das rías).

Se o EsIA aportara algunha incerteza sobre o impacto que puidera ocasionar 
o establecemento da produción máxima solicitada, a autorización da produ-
ción deberá ser progresiva. Soamente a medida que se vaia certificando a 
ausencia de alteracións ambientais se poderá ir autorizando incrementos da 
carga piscícola (Carballeira y Carballeira, 2018). Como se indicou no Capítulo 
IV dentro da instalación deberíase reservar espazo para futuras instalacións 
IMTA indoor (v.g. cultivos hidropónicos de moluscos e biofiltros de algas que 
valoricen as verteduras e reduzan o impacto ambiental), que permitan reducir 
a carga vertida sen minguar ou poder aumentar a produción. 

Nivel e periodicidade da vixilancia

O nivel e a periodicidade da vixilancia dependerán da carga do efluente e 
da sensibilidade do medio receptor. Admitindo que a xestión das granxas 
mariñas instaladas en terra é similar, excepto as que recirculan a auga, a 
carga do efluente é proporcional á produción anual, ao caudal bombeado 
ou ao consumo enerxético. A capacidade de acollida e a sensibilidade do 
medio deben estimarse e autorizarse para cada caso en particular, xa que 
depende da capacidade dispersiva e da presenza de poboacións ou hábitats 
sensibles. En consecuencia, a zona de efectos permitidos determinarase á 
vista do EsIA. Supoñendo que se realizou unha correcta selección do sitio 
a periocidade da vixilancia pódese deseñar acorde á carga solicitada. Pro-
póñense tres niveis de impacto en función da produción anual autorizada:

Nivel de
vixilancia

Produción
(t. año-1) Cualificación

I < 500 Baixa

II ≥ 500 - < 2000 Media

III ≥ 2000 Alta

Na Táboa 10.1 recóllense os criterios de calidade e a periocidade da vixilan-
cia inicial correspondente a cada nivel de vixilancia. O número de criterios de 
calidade e a periocidade dos controis aumenta co nivel de vixilancia. Como 
se pode observar en todos os casos, dáse prioridade á vixilancia durante o 
mes de setembro (Sp), dentro da época crítica, cando o efecto acumulado 
poida ser máis elevado. A idea é que, se no período máis crítico os resulta-
dos da vixilancia son satisfactorios, o resto do ano serano aínda máis. Por 
contra, no caso de que foran insatisfactorios, habería que estender a vixilan-
cia a outras épocas do ano. 

Tamén o PVA debe contemplar a redución da periodicidade de algúns dos 
controis establecidos, se se constata que o ecosistema receptor é capaz 
de asimilar o impacto da granxa. Para iso, será necesario que os criterios 
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de calidade da integridade do ecosistema receptor, considerados no plan, 
se manteñan co tempo dentro dos rangos establecidos como adecuados 
fóra da zona de efectos permitidos (ZEP) establecida para cada granxa. Hai 
que destacar que os criterios de integridade trófica baseados na abundancia 
(cobertura ou biomasa) de macroalgas oportunistas só se aplicarán cando 
se incumpran os criterios de calidade dados para o marcador de exposición 
(δ15N) en macroalgas. Por contra, un incremento significativo da abundancia 
de macroalgas oportunistas supoñería reforzar a vixilancia estudando outras 
variables de estado do ecosistema receptor, como a poboación da macroal-
ga clave ou a composición e estrutura das comunidades inter e submareais.

A eutrofización do sistema peláxico é moi improbable, só ocorrería temporal-
mente en masas de auga cunha taxa de renovación hidráulica moi baixa, en 
tal caso, ou se a masa de auga se inclúe na Orde ARM/2656, sería necesario 
vixiar a concentración de Clorofila-a no medio receptor no período crítico do 
ano (Sp-Oc). Para iso, recoméndase analizar en forma de gradiente a pluma de 
dispersión, localizando polo menos cinco estacións de mostraxe (EM) (v.g. a 50, 
100, 200, 400, 800 m do foco) e tomando mostras de auga en cada EM a tres 
profundidades: a 1 m da superficie e do fondo e á profundidade media.

Respecto dos criterios de integridade tóxica, se nalgún momento xurdiran sos-
peitas sobre algún tipo de contaminación ou se na exploración de contaminan-
tes en biomonitores se detectara algún factor de contaminación que supoña 
un risco ecolóxico potencial de nivel CERTO, ou se observase unha tendencia 
á alza, será obrigatorio acomodar o programa de vixilancia ao caso particu-
lar. A administración responsable supervisará a acomodación e determinará: 
que contaminantes analizar, en que organismos ou hábitats potencialmente 
afectados, como se localizarán as EM, cal será o número de réplicas... Se o 
estimase convinte, indicará que estudos (v.g. biomarcadores, taxa de fecundi-
dade, alteracións histopatolóxicas...) será necesario realizar para diagnosticar 
o estado das poboacións afectadas. Paralelamente, realizaranse estudos cara 
á localización en eliminación da fonte de contaminación.

Se na exploración de contaminantes non se detectase ningún factor de con-
taminación que supoña un risco ecolóxico CERTO, non significa necesaria-

mente que non poidan orixinarse procesos ecotóxicos. Isto pode deberse a 
que non se analizaron os contaminantes responsables ou a un efecto aditivo 
ou sinérxico debido a mesturas de contaminantes con FC baixos. Por iso, 
é necesario vixiar posibles procesos tóxicos mediante exames de estado 
de biomonitores (v.g. índice ponderado de dano en mexillón). A detección 
de alteracións biolóxicas significativas, respecto ao estado de referencia ou 
control, fóra da ZEP implica afondar nas investigacións para a identificación 
e eliminación das causas de perturbación. 

Polo comentado anteriormente, advírtese que todos os criterios de calidade 
son importantes e deben cumprirse, pero os que tratan sobre a integridade 
ecolóxica prevalecen sobre todos os demais. En consecuencia, aínda que 
as verteduras cumpran cos criterios de calidade fisicoquímica e toxicolóxi-
ca, iso non exime a vixilancia da integridade ecolóxica. Destacamos que a 
fortaleza do sistema de vixilancia integrado proposto radica en comparar a 
información procedente das tres liñas de evidencias (Ver o epígrafe: Toxici-
dade verteduras versus Integridade ecolóxica. Capítulo VII).

Como os hábitats sensibles ou as especies e comunidades singulares ou 
protexidas nunca poderían estar localizados na área de influencia nin na súa 
contorna inmediata, os criterios de calidade céntranse na evolución no tem-
po dos parámetros seleccionados. O número de estacións de mostraxe (EM) 
de cada hábitat sensible será proporcional á súa importancia e extensión, 
pero en ningún caso inferior a 4 EM e en cada EM tomarase como mínimo 
3 réplicas ou unidades de mostraxe (UM). A periocidade mínima para a vixi-
lancia das variables de estado (v.g. relación biomasa/tanatomasa, densida-
de global de feixes, biomarcadores...) será anual, pero o incumprimento do 
criterio de exposición (δ15N) ou a observación dalgunha alteración respecto 
ao control ou estado de referencia obriga a ampliar a vixilancia a outros 
períodos do ano (análise semestral ou cuadrimestral) para comprobar a res-
iliencia do sistema. Se a rehabilitación do sistema non se completa dentro do 
ciclo anual e co tempo se aprecia un deterioro progresivo, a administración 
tomará as medidas de protección oportunas.
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En todos os casos (medio receptor, hábitats sensibles, especies protexi-
das...) a vixilancia pode incrementarse ou diminuírse en función do grao de 
cumprimento dos criterios de calidade e da aparición ou desaparición de per-
turbacións non desexadas, en definitiva, da evolución do ecosistema recep-
tor. A adaptación do nivel de vixilancia de partida dunha granxa, correspon-
dente á súa produción anual autorizada, aplicarase cando se alcance a dita 
produción de forma sostida, momento no que a administración competente 
deberá realizar unha avaliación sobre a adecuación do PVA tendo en conta 
o deseño experimental, as metodoloxías aplicadas e os resultados obtidos. 
Isto inclúe a redefinición da zona de efectos permitidos (ZEP). 

Dentro de cada nivel de vixilancia previsto pode ser necesario diferenciar 
casos especiais en función da presenza doutros focos ou actividades na 
proximidade da granxa, por se puideran sumarse ou potenciarse os efectos 
negativos esperados. Fronte á posibilidade de efectos sinérxicos, por unha 
produción anual autorizada excesiva para a zona, aos seguimentos indivi-
duais haberá que engadir un estudo de sinerxias e valorar se a área acumu-
lada afectada é asumible.

Todos os niveis de vixilancia inclúen a inspección visual dos fondos, confor-
me se recolle no apartado sobre Variables de vixilancia visual do Capítulo 8. 
A periocidade mínima da vixilancia visual da zona intermareal será trimestral 
e a da zona submareal anual durante o período de máxima produción.

Nivel de Vixilancia
I II III

Produción anual (t.año-1 ) < 500 ≥ 500 - < 2000 ≥ 2000
Criterio de calidade Periodicidade

Calidade fisicoquimica da vertedura Trimestral
Mr, Jn, Sp, Dc

Bimensual
En, Mr, My, Jl, 

Sp, Nv

Mensual
En, Fb, Mr, Ab, 

My, Jn
Jl, Ag, Sp, Oc, 

Nv, Dc

Grao de exposición Gradiente sinal 
δ15N macroalgas

Anual (Sp) Anual (Sp) Semestral (Mr, Sp)

Bioensaios de toxicidade (batería mínima) Anual (Sp) Anual (Sp) Trimestral
(Mr, Jn, Sp, Dc)

Integridade ecolóxica: Sistema 
peláxico

Concentración 
de Chl-a Anual (Sp) Anual (Sp) Anual (Sp)

Integridade ecolóxica: 	
Sistema bentónico

Aplicar un 
criterio trófico Trienal (Sp) Bienal (Sp) Anual (Sp)

Análise de 
contaminantes 
(gradiente dun 
biomonitor)

Trienal (Sp) Bienal (Sp) Anual (Sp)

Aplicar un 
criterio tóxico
(gradiente dun 
biomonitor)

Trienal (Sp) Bienal (Sp) Anual (Sp)

Hábitats sensibles e especies 
ou comunidades singulares

Variable 
explicativa (δ15N) Anual (Sp) Semestral (Mr, Sp) Semestral (Mr, Sp)

Variables de 
estado Anual (Sp) Anual (Sp) Anual (Sp)

Inspección visual dos fondos
Franxa 
Intermareal

Trimestral
(Mr, Jn, Sp, Dc)

Trimestral
(Mr, Jn, Sp, Dc)

Trimestral
(Mr, Jn, Sp, Dc)

Zona Submareal Anual (Sp) Anual (Sp) Semestral (Mr, Sp)

Táboa 10.1. Niveis de vixilancia ambiental das piscifactorías mariñas instaladas  
en terra na zona litoral.
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Acuicultura

Cultivo de organismos acuáticos coa intervención antrópica no proceso de 
crianza para incrementar a produción e na propiedade individual ou empre-
sarial do stock cultivado.

Agregación

Grupo de especies que se agrupan para explotar o mesmo ambiente de 
xeito similar.

Amonio 

Catión poliatómico de fórmula química NH4
+ que se forma mediante a proto-

nación do amoníaco. Ver urea.

Anisotropía

Este termo referido á área de influencia dun foco emisor de contaminantes, 
indica que a contaminación varía segundo a dirección na que se examina. O 
termo oposto é isotropía. 

ANOVA

Análise da varianza. Colección de modelos estatísticos de gran robustez 
utilizados para analizar as diferencias entre grupos. No seu deseño máis 
sinxelo, desenvolve un contraste de hipóteses estatísticas, que afecta si-
multaneamente aos valores medios ou esperados de poboacións (variables 
aleatorias), con distribución normal e idénticas varianzas.

Anóxica

Condición da auga ou do sedimento con nula ou extremadamente baixa dis-
poñibilidade de osíxeno disolto, habitualmente menor do 1 % da correspon-
dente en saturación. Polo xeral, a anoxia relaciónase con cargas orgánicas 

excesivas de tal forma que o consumo de osíxeno polas bacterias é maior 
que no subministro de osíxeno.

Antibiótico

Substancia química, producida sinteticamente ou por organismos, capaz de 
eliminar ou inhibir o crecemento doutros microorganismos.

Antrópico 

Orixinado pola actividade humana. Tamén se denomina actividade antro-
poxénica. 

Antifouling

Antiincrustante ou composto químico que prevén a colonización de superfi-
cies por organismos. Xeralmente refírese a pinturas ou produtos formados 
por unha resina na que se disolveron un ou máis biocidas para evitar que 
se fixen algas e outras formas de vida acuáticas. Un exemplo amplamente 
coñecido é o Tributyltin (TBT), cuxo uso foi prohibido pola súa elevada toxi-
cidade.

Arribazón

Acúmulos algais en zonas sedimentarias (praias de area e lodo) deposita-
dos pola acción de fortes ventos e correntes. Os arribazóns naturais adoitan 
producirse nos meses equinociais, os de maior produción de macroalgas. A 
cuantificación de algas depositadas nos arribazóns pode utilizarse como una 
medida do estado trófico do sistema. Ver eutrofización. 

Artiluxio de agregación de peixes 

Estrutura ou efecto de atracción de determinadas especies. As granxas ma-
riñas pódense considerar dispositivos de agregación de peixes (fish aggre-
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gation devices, FAD) ao aumentar significativamente o tamaño de determi-
nadas poboacións (v.g. peixes e aves) na súa contorna.

Autovixilancia

Responsabilidade do produtor de asumir os controis ambientais aso-
ciados ás súas verteduras. Os plans de vixilancia ambiental das insta-
lacións acuícolas realmente son plans de autovixilancia porque a res-
ponsabilidade e financiamento son do promotor, aínda que deben ser 
desenvolvidos por expertos acreditados, sendo a autoridade ambiental 
correspondente quen debe fixar o deseño de cada PVA e da súa adap-
tación no tempo.

Batería mínima de bioensaios

Conxunto de experimentos ecotoxicológicos con distintas especies e ni-
veis tróficos que ten como finalidade detectar o risco ou efectos tóxicos 
asociados ás mostras estudadas. É amplamente recoñecido que ningún 
bioensaio se pode utilizar para avaliar os efectos tóxicos de diferentes 
modos de acción porque non todos os sitios diana son relevantes e se 
atopan nun só organismo. Polo tanto, é obrigado aplicar unha batería de 
bioensaios.

Bentónico

Tamén béntico, refírese ao que está ou sucede no fondo dun corpo de 
auga. Son organismos bentónicos aqueles que viven intimamente liga-
dos ao leito acuático independentemente da súa natureza (sedimentos, 
rochas...).

Biocenose

Grupo de organismos que forman unha comunidade natural determinada 
polas condicións do ambiente ou ecosistema local.

Bioindicador ou monitor biolóxico (biomonitor)

Calquera especie, ou grupo de especies, capaz de informar sobre a saúde 
do ecosistema ou do medio ambiente. En función do organismo selecciona-
do e o seu uso, pódense distinguir diferentes tipos de biomonitores. Habitual-
mente, utilízase a presenza ou a abundancia dunha especie como carácter 
indicador, pero tamén se poden utilizar respostas bioquímicas, fisiolóxicas 
ou do comportamento. Cando se utiliza a análise corporal de elementos ou 
compostos fálase de bioindicadores da contaminación por acumulación (Bio-
acumulador), mentres que se se utiliza a composición ou estrutura dunha 
comunidade biolóxica entón coñécense como Biointegradores.

Biomarcador

Son medidas, a nivel bioquímico, fisiolóxico ou morfolóxico, que indican se 
o organismo estivo exposto a substancias tóxicas (Biomarcador de exposi-
ción) e/ou a magnitude da resposta do organismo fronte á intoxicación (Bio-
marcador de efectos).

Biomonitorización

É o uso sistemático de organismos ou respostas biolóxicas na vixilancia da 
calidade ambiental. Ver biomonitor.

Carga tóxica 

É o potencial tóxico dunha vertedura, determinado in vitro, ponderado polo 
seu fluxo.

Coloide

Tamén denominada suspensión coloidal, é un sistema formado por dúas 
fases, unha continua (fluída) e outra dispersa en forma de partículas (só-
lida). As partículas nos coloides son microscópicas (1nm-1µm) e unha das 
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principais propiedades é a súa tendencia espontánea a agregarse, formando 
coágulos.

Contaminantes emerxentes

Calquera contaminante descoñecido ou non recoñecido como tal, cuxa pre-
senza no medio ambiente non é necesariamente nova, pero si a preocu-
pación polas súas posibles consecuencias. Entre os contaminantes emer-
xentes presentes na auga están os fármacos, compostos perfluorados, 
hormonas, drogas de abuso, produtos de hixiene persoal, nanomateriais, 
microplásticos... 

Criptobiótico

Estado latente dun organismo. Ver microbiotest.

Criterio de Calidade Ambiental (CCA)

Valor ou intervalo dunha variable explicativa ou de estado que non debe 
superarse ou reducirse para a protección da saúde humana e do medio am-
biente. 

Dano medioambiental

En xeral, enténdese por dano medioambiental o cambio adverso ou prexuízo 
mensurable dun recurso natural, tanto se se producen directa como indi-
rectamente. Respecto ás especies e hábitats naturais, calquera dano que 
produza efectos adversos significativos na súa conservación. Respecto a 
un medio, como as augas, é calquera dano que produza efectos adversos 
significativos no estado ecolóxico ou no potencial ecolóxico. 

Degradabilidade

Grao no que un produto ou unha substancia tarda en descompoñerse nos 
elementos químicos que a conforman. A velocidade de degradación dun-

ha substancia depende da estabilidade que presenta a súa molécula, das 
condicións ambientais e dos axentes biolóxicos presentes no medio. Ver 
Persistencia dun tóxico.

Demanda Biolóxica de Osíxeno (DBO)

Parámetro respirométrico que permite determinar a contaminación orgánica 
das augas debida á fracción da materia orgánica biodegradable presente 
nunha mostra. Este parámetro baséase na cantidade de osíxeno (mg O2/l) 
necesaria para estabilizar bioloxicamente a materia orgánica durante un pe-
ríodo de incubación determinado, polo xeral 2 ou 5 días, o que se coñece 
como DBO2 o DBO5.

Demanda Química de Osíxeno (DQO)

É a cantidade de osíxeno (mg O2/l) necesario para oxidar toda a materia 
orgánica, en disolución e particulada, contida nun litro de auga.

Descritor de exposición

Descritor ou marcado do grao de exposición dunha poboación ou comuni-
dade a unha vertedura é todo elemento que pode bioacumularse (contami-
nante, sinal isotópico) ou xerado como unha forma de resposta (biomarcador 
molecular) de maneira proporcional á carga recibida dun efluente.

Desinfectante

Composto terapéutico, utilizado para o tratamento ou prevención de para-
sitos, virus, fungos e infeccións bacterianas, que poden administrarse no 
alimento ou por inmersión. Entre os compostos máis comunmente utiliza-
dos están os derivados clorados, o peróxido de hidróxeno e formalina e 
insecticidas.
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Deterxente

Substancia que limpa e purifica sen provocar corrosión, utilizada pola súa 
propiedade químico-física de peptizar, é dicir, dispersar na auga, outro líqui-
do ou un sólido. Adoitan estar formados por alquilbencenos.

Detrítico–sedimentario

Fondo formado pola sedimentación e compresión de partículas de materiais 
xeolóxicos ou bioxénicos preexistentes.

Dioxinas

Son compostos químicos que se producen a partir de procesos de combus-
tión que implican ao cloro. Habitualmente, o termo aplícase indistintamente 
ás policlorodibenzodioxinas (PCDD), como aos furanos (policlorodibenzo-
furanos, PCDF). Son recoñecidos contaminantes ambientais persistentes. 
Debido á súa persistencia no medio e afinidade polas graxas, acumúlanse 
facilmente ao longo da cadea alimentaria. 

Deseños BACI (Before and After – Control – Impact)

Deseño experimental óptimo para estudos ambientais que considera a mos-
traxe antes e despois de comezar un impacto, tendo en conta localidades 
control. Se non se considerasen zonas control, a posibilidade de que un 
cambio observado estivese causado por algún outro fenómeno non podería 
excluírse. Do mesmo modo, se só existiran datos de zonas de impacto e 
control posteriores ao fenómeno de estudo, as diferencias observadas só 
serían válidas se ambas fosen idénticas en ausencia de impacto.

Distribución de sensibilidades específicas

É un criterio de protección que consiste en calcular estatisticamente a 
dilución dunha vertedura que protexería unha determinada porcentaxe de 
especies. Por exemplo, HC5 sería a concentración perigosa para o 5 % das 

especies afectadas, é dicir, que protexería ao 95 % restante. Ver Especie 
máis sensible.

CEx 

Concentración eficaz ou subletal para unha porcentaxe x dos individuos en-
saiados (Effective Concentration, ECx).

Enfoque ecosistémico

O enfoque ecosistémico é unha estratexia para a ordenación integrada da 
terra, a auga e os recursos vivos que promove a conservación e o uso sos-
tible de forma equitativa. Baseado na teoría xeral dos sistemas, caracterí-
zase pola súa perspectiva holística e integradora, onde o importante son as 
relacións e os conxuntos que a partir delas emerxen. Aplica métodos cientí-
ficos aos diferentes niveis de organización biolóxica sobre os procesos, as 
funcións e as interaccións esenciais entre os organismos e o seu ambiente, 
e que recoñece aos humanos coma un compoñente integrante dos ecosis-
temas.

Epidemioloxía

Derivada do grego epi (sobre) demos (pobo) e logos (ciencia), é unha disci-
plina científica que estuda a distribución, frecuencia, factores determinantes, 
predicións e control dos factores relacionados coa saúde e as enfermidades 
da poboación humana. As técnicas epidemiolóxicas desenvoltas pódense 
utilizar para o estudo de poboacións doutras especies (eco-epidemioloxía).

Epífito

Provén do grego epi (sobre) e phyton (planta), refírese a calquera planta que 
medra sobre outro vexetal utilizándoo só como soporte, sen ser un parasito. 
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Especie máis sensible 

É un criterio de protección que consiste na dilución mínima necesaria dunha 
vertedura para que non se alcance un determinado parámetro toxicolóxico 
(v.g. NOEC, EC10) correspondente á especie máis sensible da batería en-
saiada. Ver Distribución de sensibilidades específicas.

Estación de mostraxe ou ecolóxica (EM)

A EM é o universo ecolóxico definido, polos obxectivos do estudo, en termos 
xeográficos, sectoriais (poboación, comunidade, hábitat...) ou temporais. A 
EM representarase estatisticamente por unha fracción da mesma que deno-
minamos Mostra, a través da cal se obteñen datos das variables de interese. 
A Mostra constrúese con varias Unidades de mostraxe (UM). Ver Unidades 
de mostraxe.

Estado cero o preoperativo

É o resultado dun estudo preciso sobre o estado pre-operativo a unha ins-
talación ou actividade humana das características do ecosistema que pode 
verse potencialmente afectado. O estado cero supón unha referencia rele-
vante para o plan de vixilancia ambiental futura.

Estado de conservación

Con respecto a un hábitat natural, a suma de influencias que actúan sobre 
el e sobre as súas especies típicas que poidan afectar á súa distribución 
natural a longo prazo, á súa estrutura e funcións, así como á supervivencia 
a longo prazo das dúas especies típicas, na área de distribución natural de 
dito hábitat.

Un estado de conservación favorable dun hábitat prevé que: a súa área de 
distribución sexa estable ou estea en crecemento; a súa composición e es-

trutura específica e as súas funcións van a seguir manténdose nun futuro 
previsible; e que o estado de conservación das súas especies típicas sexa 
favorable.

Con respecto a unha especie, a suma de influencias que actúan sobre ela 
que poidan afectar á súa distribución a longo prazo e á abundancia das 
súas poboacións, na área de distribución natural de dita especie. Un esta-
do de conservación favorable dunha especie prevé que a súa dinámica de 
poboación e a súa área de distribución natural se estea mantendo a longo 
prazo. 

Estudo do Impacto Ambiental (EsIA)

O Estudo do Impacto Ambiental constitúe o documento básico para o pro-
ceso de Avaliación do Impacto Ambiental dunha actividade que se vaia a 
desenvolver. É un estudo técnico, obxectivo, de carácter pluri e interdiscipli-
nario, que se realiza para predicir os impactos ambientais que poidan deri-
varse da execución dun proxecto, creación ou modificación dunha normativa 
existente... permitindo a toma de decisións sobre a viabilidade ambiental do 
mesmo.

Eutrofización

Proceso de degradación do medio debido ao enriquecemento natural ou ar-
tificial dos nutrientes dun corpo de auga (nutrificación), asociado a extensas 
floracións algais (planctónicas ou bentónicas) e a conseguinte redución do 
osíxeno disolto.

Avaliación do Impacto Ambiental (EIA)

Procedemento técnico-administrativo que permite identificar, prever e inter-
pretar os impactos ambientais que producirá un proxecto na súa contorna 
para que a administración competente poida aceptalo, rexeitalo ou modifica-
lo. Comprende as seguintes actuacións:
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•	 Solicitude de sometemento do proxecto á avaliación de impacto am-
biental polo promotor, acompañada do documento inicial do proxecto.

•	 Determinación do alcance do estudo de impacto ambiental polo órga-
no ambiental, previa consulta ás administracións públicas afectadas e, 
no seu caso, ás persoas interesadas.

•	 Elaboración do estudo de impacto ambiental polo promotor do proxecto

•	 Evacuación do trámite de información pública e de consultas ás Admi-
nistracións públicas afectadas e ás persoas interesadas, polo órgano 
substantivo.

•	 Emisión da Declaración de Impacto Ambiental polo órgano ambiental, 
que se fará publica.

Factor de confusión 

Refírese ao efecto dos efluentes sobre os produtores primarios, observado nos 
bioensaios e que dificulta a interpretación dos resultados, debidos á combina-
ción de tóxicos e de nutrientes, potenciais inhibidores e activadores do crece-
mento, respectivamente. Tamén existen factores de confusión, cando se queren 
establecer ligazóns entre os resultados dos bioensaios toxicolóxicos realizados 
in vitro coas verteduras e os realizados in situ ou coas medidas de campo, debi-
dos á variabilidade natural espazo-temporal dos factores ecolóxicos.

Factores de aplicación ou extrapolación (FA) 

Son valores numéricos, aplicados a parámetros toxicolóxicos, en principio á CL50, 
para estimar limiares subletais ou de non efecto sobre organismos acuáticos.

Fitodetrito mariño

Restos algais depositados en fondos submariños (fitoplancton) ou en praias 
(macroalgas). 

Fondo de maërl

Ver Maërl.

Fouling

Conxunto de organismos acuáticos que se adhiren e medran sobre obxectos 
somerxidos, como cascos de barcos, estruturas de peiraos, redes de gaiolas 
e balsas. Ver Antifouling.

Gráficos de burbulla

Representación dunha variable con puntos de diámetros proporcionais ao 
valor desta (Bubble plots). 

Hipoxia

Condición da auga ou do sedimento con reducida dispoñibilidade de osíxeno 
disolto, inferior ao 30 % do osíxeno en saturación. 

Homobiótico

Contaminante de orixe natural (homo: igual).Ver Xenobiótico.

Imposex

Desorde reprodutiva producida en moluscos e que está causada por certos 
contaminantes mariños. Estes disruptores hormonais afectan ás femias de mo-
luscos que desenvolven órganos sexuais masculinos (v.g. vasos deferentes e 
falsos penes) comprometendo a posta e a súa supervivencia. Ver TBT.

Índices de Diversidade específica 

Úsanse para medir a diversidade de especies existente nunha comunidade 
biolóxica. Un índice amplamente utilizado é o de Shannon-Wiener (H´), que 
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contempla a cantidade de especies presentes na área de estudo (riqueza de 
especies) e a cantidade relativa de individuos de cada unha desas especies 
(abundancia). Este índice exprésase en bit (logaritmo en base 2) e normal-
mente toma valores entre 1 e 4,5 bit. 

Índices de ecotoxicidade

Intentan integrar ou ponderar a información procedente dunha batería de 
bioensaios mediante algún sistema de clasificación da súa toxicidade global. 
Algúns índices combinan ou incorporan información de ensaios de toxicida-
de xunto a parámetros fisicoquímicos, bioquímicos ou microbiolóxicos. 

Infaunal

Referido aos organismo que no caso dun fondo sedimentario viven entre as 
partículas. Escavan e desprázanse no interior do substrato.

Inframareal

Franxa do medio mariño que comprende os fondos mariños permanen-
temente somerxidos, ou moi raramente emerxidos, dende o nivel inferior 
da baixamar ata a profundidade máxima compatible co desenvolvemento 
de fanerógamas mariñas e algas fotófilas, o que depende do grao de 
transparencia da auga. Non adoita sobrepasar os 15-20 m nas costas 
atlánticas.

Integridade ecolóxica

A Directiva Marco Europea da Auga esixe manter o bo estado ecolóxico 
das masas de auga expostas a grandes volumes de descargas. Con-
sidera un ecosistema saudable aquel que funciona ben, é dicir, debe 
presentar capacidade de autorregulación e manter un grao aceptable de 
inercia e resiliencia ante as perturbacións. Para iso terá que conservar 
os seus parámetros característicos dentro do rango dos niveis de refe-
rencia ou de normalidade. A Integridade é unha condición subxacente 

da organización funcional dun ecosistema, que se reflicte en variables 
estruturais e funcionais observables. Non existe un índice universal de 
integridade ecolóxica, polo que é necesario desenvolver indicadores es-
pecíficos, a diferentes niveis da xerarquía biolóxica, que permitan unha 
avaliación precisa da situación dunha poboación ou comunidade local 
vixiada. 

Intermareal 

Franxa do medio mariño afectada polo barrida das ondas e as mareas, polo 
que está sometida a inmersións e emersións periódicas. Nas costas atlánti-
cas galegas, esta franxa ten unha notable amplitude de ata 4,5 m de desni-
vel relativo debido á oscilación mareal. 

Krigging

O krigeado é un método xeoestatístico avanzado de estimación de puntos 
que utiliza un modelo de variograma para a obtención de datos. Esta téc-
nica de interpolación asume que os datos recollidos dunha determinada 
poboación se atopan correlacionados no espazo de tal forma que: “puntos 
próximos no espazo tenden a ter valores máis semellantes que os puntos 
máis distantes”. Xera unha superficie estimada a partir dun conxunto de pun-
tos dispersados e proporciona algunha medida de certeza ou precisión das 
predicións.

CLx

Concentración letal para unha porcentaxe x dos individuos ensaiados (Lethal 
Concentration, LCx).

Litter bag

Técnica da “bolsa de follada”, empregada fundamentalmente para estudar 
os procesos de descomposición de materia vexetal, tanto en medio terrestre 
como acuático. 
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LOE 

Cada liña de evidencia (Lines of Evidence) agrupa un determinado tipo de 
estresores (variables afectadas por un impacto ambiental) entre os utilizados 
na avaliación de impactos ecolóxicos.

LOEC

A concentración máis baixa á que se observa un efecto significativo respecto 
control (Lowest Observed Effect Concentration).

Maërl 

É un termo xenérico de orixe francesa, utilizado para agrupar a aqueles leitos in-
fra ou circalitorales cubertos por algas vermellas calcáreas, nodulares e de vida 
libre (rodolitos). A súa elevada diversidade biolóxica, complexidade estrutural, 
crecemento lento e sensibilidade ás condicións ambientais fan que estes fondos 
de algas vermellas coralinas se catalogaran como de protección prioritaria pola 
Directiva Hábitat da UE e son relativamente comúns nas nosas costas.

Mesomareal

Ver Intermareal.

Método Triaxial

Esquema conceptual do método de vixilancia ambiental integrado. O método 
integrado consta de tres liñas de evidencia e está baseado na aproximación 
do peso da evidencia. As tres liñas de evidencia ou eixos principais son: Ex-
posición a estresores, Toxicidade potencial e Integridade ecolóxica.

Microbiotest 

Son versións reducidas dos bioensaios estándar, miniaturizados en kits de 
toxicidade para optimizar a súa relación custo-eficacia. Baséanse no uso 

de criptobióticos (embrións, quistes ou ovos latentes) de determinadas es-
pecies da biota acuática. Ditos criptobióticos pódense almacenar durante 
largos períodos de tempo sen perder a súa viabilidade e incubalos a vontade 
rapidamente.

Nivel de significación

En estatística, un resultado ou efecto é estatisticamente significativo cando 
é improbable que se debera ao azar. O nivel de significación (a) defínese 
como a probabilidade de rexeitar erroneamente a hipótese nula. Son co-
múns os niveis de significación do 0.05, 0.01 e 0.001. Se un contraste de 
hipóteses proporciona un valor p inferior a α, a hipótese nula rexeitase, e o 
resultado denomínase estatisticamente significativo.

NOEC

A concentración máis alta á que non se observa un efecto significativo res-
pecto ao control (No Observed Effect Concentration).

Organismo test

A especie utilizada nun ensaio biolóxico.

HAP

Os hidrocarburos aromáticos policíclicos (Polycyclic Aromatic Hydrocarbons, 
PAH) son compostos orgánicos que se compoñen de aneis aromáticos simples 
que se uniron, e non conteñen heteroátomos nin levan substituíntes. Os PAH 
son contaminantes derivados da utilización de combustibles fósiles ou biomasa. 
Algúns PAH identificáronse como carcinóxenos, mutáxenos e teratóxenos.

Parámetro macroscópico 

Son os parámetros que caracterizan o funcionamento (v.g. fluxos de ener-
xía) ou a estrutura do ecosistema (v.g. fisionomía).
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PCB

Os policlorobifenilos ou bifenilos policlorados (PolyChlorinated Biphenyls) ou com-
postos organoclorados, constitúen unha familia de 209 conxéneres, que se for-
man mediante a cloración de diferentes posicións do bifenilo, posúen unha estru-
tura química orgánica similar e preséntanse nunha variedade de formas. O grao 
de toxicidade é directamente proporcional ao grao de cloración da molécula. Os 
PCB poden chegar á hidrosfera por solubilización de restos en sedimentos, excre-
ción de organismos mariños e por deposición húmida ou seca dende a atmosfera.

PEEP

É un índice de ecotoxicidade (Potential Ecotoxic Effects Probe) que resume 
o potencial ecotóxico dunha vertedura baseado no uso dun conxunto apro-
piado de bioensaios multitróficos (descompoñedores, produtores primarios e 
consumidores) e pondera a toxicidade integrada dos bioensaios polo caudal 
dos efluentes para obter a carga tóxica.

Perfil ecolóxico

É unha serie ordenada das respostas biolóxicas nas clases dun factor ou 
descritor ao longo dun gradiente ambiental. Os perfís ecolóxicos é un método 
que facilita a identificación, caracterización e selección de bioindicadores. 

Persistencia dun tóxico

Estabilidade da propiedade tóxica dun composto ou unha mestura aos dis-
tintos tipos de degradacións posibles. Canto máis persistente é un tóxico, 
maior é a probabilidade de que se bioacumule e de exercer un dano biolóxi-
co. Ver Degradabilidade. 

Perturbacións non Desexadas (PnD)

Cambios acontecidos polo cultivo que son intolerables, non só na súa con-
torna, senón tamén na ZEP.

Pesticida - Praguicida

Produto químico para combater pragas de organismos prexudiciais.

pH

A sigla refírese ao potencial de hidróxeno, que é unha medida da acidez ou 
alcalinidade dun medio É o logaritmo inverso en base 10 da actividade dos 
ións hidróxeno. Varía de 0 a 14. Os medios con pH≈7 son neutros, con pH 
<7 son ácidos e con pH >7 son alcalinos. A auga oceánica é lixeiramente 
alcalina, cun pH que varía entre 7,5 e 8,4 en función da temperatura, Salini-
dadede, presión ou profundidade e actividade vital dos organismos mariños.

Planctónico

Relativo aos organismos que derivan pasivamente ou nadan debilmente na 
columna de auga.

Plan de Vixilancia Ambiental (PVA)

O Plan de Vixilancia Ambiental é un sistema que permite coñecer a evolución 
do medio en relación cos prognósticos prognósticos realizados no EsIA, e 
valorar se se están cumprindo. Trátase dunha vixilancia dinámica que pode 
modificarse de conformidade coas observacións realizadas.

Pradaría de fanerógamas mariñas 

Fanerógama é un termo que se refire a aquelas plantas que presentan flores 
e, se ademais viven baixo o mar, chamámolas fanerógamas mariñas. Asén-
tanse sobre fondos brandos de tipo lama-areoso, formando auténticas pra-
darías mariñas (seagrass meadows) cunha gran densidade de individuos.

Posúen un recoñecido valor polos servicios e funcións ecolóxicas que pres-
tan, por iso, normalmente atópanse protexidas por lexislacións comunitarias 
e estatais. 
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Prebiótico

Produtos sintéticos ou naturais, que conteñen principalmente elementos es-
truturais de microorganismos que exercen un efecto beneficioso na saúde 
dos peixes. Ver Probióticos. 

Probióticos

Son alimentos con organismos vivos adicionados que se manteñen ac-
tivos no intestino na cantidade suficiente como para cambiar de forma 
beneficiosa a microbiota intestinal do hospedador. O uso de pre e pro-
bióticos reduce a mortaldade dos peixes por medio da estimulación do 
sistema inmune (activan os leucocitos), actúan como promotores do cre-
cemento ao favorecer a absorción de nutrientes e o seu uso diminúe os 
riscos ambientais asociados aos cultivos intensivos. Non actúan contra 
un microorganismo específico, polo que teñen un uso profiláctico xeral. 
Ver Prebiotico e Vacina.

Produtores primarios

Son os organismos por onde entra a enerxía nos ecosistemas. Os princi-
pais produtores primarios do medio mariño son as algas, que mediante o 
proceso da fotosíntese captan a enerxía luminosa que procede do sol e 
convértena en enerxía química, coa concorrencia de CO2, auga e nitró-
xeno. No medio mariño distínguese entre produción primaria bentónica e 
planctónica á realizada polas macroalgas e polas microalgas (fitoplancton), 
respectivamente.

QSAR

Relación cuantitativa entre a estrutura química dun composto e a súa activi-
dade biolóxica (Quantitative Structure Activity Relation).

Resiliencia 

Capacidade de rehabilitación ou recuperación, dun recurso (hábitat natural, 
comunidade, poboación) ou dun servicio natural é o retorno ao seu estado 
de conservación básico. Ver Estado de conservación.

Selección do sitio 

Proceso para identificar os lugares máis apropiados para o desenvolvemen-
to individual dunha granxa dentro de cada zona acuícola. Ver Zonificación 
da acuicultura.

Sinal isotópico do 15N (δ15N)

É o cociente dos isótopos estables do N, entre o isótopo máis pesado (15N) 
fronte ao máis lixeiro (14N), determinada no medio ou nos organismos. O 
sinal δ15N indica a desviación da composición da mostra fronte ao valor es-
tándar internacional tomado do aire.

Sistemas Multitróficos Integrados (IMTA)

(Integrated Multi-Trophic Aquaculture) É unha práctica acuícola na que os 
refugallos dunha especie se reciclan como fertilizantes ou alimento para ou-
tra. A acuicultura tradicional combínase coa acuicultura extractiva vexetal 
(v.g. algas) ou animal (v.g. moluscos, peixes) para crear sistemas ambien-
talmente sostibles (biomitigación), con maior estabilidade económica, diver-
sificación de produtos e aceptación social. O termo Multitróficos refírese á 
incorporación de especies de diferentes niveis tróficos e Integrados refírese 
ao cultivo intensivo de diferentes especies conectadas pola transferencia de 
nutrientes ou enerxía a través da auga. Nesta guía distínguense dous tipos 
de IMTA, os Outdoor, emprazados no mar cerca de foco da vertedura, e os 
Indoor, situados dentro da instalación co obxecto de reutilizar os residuos da 
granxa antes da vertedura ao mar.
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Sólidos en Suspensión (SS)

Parámetro utilizado na cualificación da calidade da auga, que indica a canti-
dade de sólidos (mg/l) presentes, que poden separarse por medios mecáni-
cos (filtración, centrifugación). 

Sustentabilidade

Que cumpre as necesidades das xeracións presentes sen comprometer as 
posibilidades das do futuro para atender as súas propias necesidades.

Submareal 

Ver Inframareal.

Supralitoral

Franxa do medio mariño sometida á influencia directa da humectación e 
das salpicaduras do mar, pero que nunca queda somerxida nin sometida ao 
barrido das ondas.

Tanatomasa

Masa de orixe vexetal ou animal representativa de organismos mortos, 
cuxos restos permanecen na comunidade. Normalmente, trátase de restos 
calcáreos persistentes durante un tempo prolongado.

TBT

Tri-butil estaño (Tri-Butyl Tin) e os seus derivados son substancias que se 
usan como conservantes da madeira, como biocidas con un amplo espectro 
de acción e especialmente como axente anti-incrustante aplicado a cascos 
de buques, portos, canos submarinos, tanques... Algúns destes compostos 
son tóxicos (disruptores endócrinos), especialmente para moluscos gaste-
rópodos e bivalvos, aos que provoca alteracións morfolóxicas. Ver Imposex.

Toxicidade potencial

Describe a capacidade teórica que teñen os contaminantes verteduras de 
incorporarse polos organismos e provocar un dano.

Toxicidade inmediata ou retrasada 

Segundo sexan as características e composición da vertedura, poderiamos 
atopar un efecto tóxico agudo ou a curto prazo (toxicidade inmediata ou non 
persistente) e outro efecto tóxico crónico ou a longo prazo (toxicidade retra-
sada ou persistente). Ver Persistencia dun tóxico.

Transecto

En Ecoloxía é un tipo de disposición das estacións ou unidades de mostraxe 
ao longo dunha liña ou corredor situado ao azar ou na dirección dun gradien-
te ambiental. 

Unidade de mostraxe (UM)

É a unidade mínima de observación da que se obterá información das 
variables útiles. O conxunto de unidades de mostraxe tomadas nunha 
estación ecolóxica (EE) constitúe a mostra representativa de dito 
universo. Segundo como se localicen as UM, así se denominará o tipo 
de mostraxe realizada (aleatoria, regular, estratificada...). O tamaño da 
mostra ou número de UM debe definirse para cada universo, en función 
da variabilidade observada, o nivel de confianza fixado e o nivel de erro 
aceptable. Ver Mostra.

Unidade de Turbidez Nefelométrica (ntu)

Especificamente a ntu (Nefelometric Turbidity Unit) detalla unha técnica ana-
lítica para determinar a turbidez baseada na dispersión da luz por partículas 
en suspensión no seo dunha disolución e que mide o feixe de luz na direc-
ción que forma un ángulo recto (90o). 
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Urea

É un composto químico cristalino e incoloro CO (NH2)2, produto terminal do 
metabolismo das proteínas como vía para excretar o amonio. Nos peixes 
óseos, o amonio producido por transdesaminación libérase simplemente do 
fígado ao sangue para o seu transporte ás branquias, e é rapidamente elimi-
nado do sangue a medida que a auga pasa a través das branquias. 

Unidade tóxica (TU) 

É a concentración dunha substancia expresada coma unha fracción do punto 
final de toxicidade medido (v.g. 1/CL50). 

Vacina

Unha preparación de microorganismos atenuados ou mortos que se intro-
duce no organismo dun peixe para inmunizalo contra unha enfermidade de-
terminada. En acuicultura realízanse tratamentos preventivos con vacinas 
para reforzar as defensas naturais dos animais e mellorar a súa resistencia 
ás infeccións, cambios de temperatura e contaminantes. As vacinas e as 
dietas son fundamentais para previr e combater as doenzas dos animais 
acuáticos cultivados, á vez que contribúen a diminuír significativamente a 
contaminación ambiental ao reducir o uso doutros compostos químicos. Ver 
Pre e probiótico.

Variancia

Constante que representa unha medida de dispersión media dunha varia-
ble aleatoria, respecto ao seu valor medio ou esperado. Pode interpretarse 
como medida de “variabilidade” da variable.

Variograma (semivariograma)

É unha ferramenta que permite analizar o comportamento espacial dunha 
variable sobre unha área definida, obtendo como resultado a influencia dos 

datos a diferentes distancias. A taxa de crecemento do variograma coa dis-
tancia indica a rapidez coa que a influencia dun foco decae coa distancia. 
Cando non hai máis correlación entre as mostras, o variograma alcanza o 
seu valor límite. Esta distancia crítica ou “rango”, dá unha definición máis 
precisa da noción de “zona de influencia”. A partir dos datos proporcionados 
polo variograma teórico, realizarase a estimación por krigeaxe. Ver Krigging.

WOE

Para obter unha idea comprensiva do conxunto de relacións establecidas 
entre a multiplicidade de parámetros que interveñen nos impactos ecolóxi-
cos, convén contar coa aproximación conceptual baseada no peso da evi-
dencia (Weight Of Evidence).

Xenobiótico

Contaminante de orixe sintética. Ver Homobiótico.

Zona de Efectos Permitidos (ZEP)

Área do fondo mariño e volume da masa de auga receptora onde a autoridade 
competente permite aos produtores algunha alteración dos niveis de 
determinados indicadores ambientais, definidos polos criterios de calidade 
ambiental, establecidos por grupos de expertos en base a estudos pilotos 
ou datos existentes, o que produce un efecto negativo sobre o ecosistema 
que sexa.

Zona de influencia potencial (ZIP)

É a distancia ao foco de vertedura a partir do cal non se percibe, de maneira 
significativamente diferente ao control, efecto ecolóxico algún atribuíble a 
dita vertedura.
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Zona de mestura (ZM)

É a distancia media que vai dende o foco da vertedura ao punto onde a 
mestura se pode considerar completa. 

Zona gris (gray zone) 

Situación de degradación, difícil de discernir cuantitativamente, intermedia 
entre as zonas con degradación certa e a ausencia desta.

Zonificación da acuicultura 

Definir zonas amplas adecuadas para as actividades acuícolas ou mesturas 
de actividades. Ver Selección do sitio.
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ANEXO I

Normas nacionais e internacionais e lexislación de referencia

Normativa de referencia para a aplicación dos métodos/normas 

UNE 	 Norma UNE, acrónimo dunha Norma Española, son un 
conxunto de normas, normas experimentais e informes 
(estándares) creados nos Comités Técnicos de Normali-
zación (CTN) da Asociación Española de Normalización e 
Certificación (AENOR).

UNE-EN	 Unha Norma Española-European Norm. Normas 	 	
		  AENOR que son estándares europeos.
UNE-EN-ISO	 Unha Norma Española-European Norm-International 

Standarization Organization. Normas AENOR que son 
estándares europeos e internacionais.

ISO		  Normativa internacional. Organización Internacional de 		
		  Normalización.
SM	 Métodos de análise para augas e augas residuais.

Mostraxe e análise fisicoquímica da calidade da auga 

ISO 5667 – 1: 2006. 	 Calidade da auga. Mostraxe. Parte 1: Liñas 
directrices para a concepción de programas e 
técnicas de mostraxe. Nesta norma inclúese: 
definición de mostras tomadas en serie (perfís 
verticais), a preparación dunha campaña de 
mostraxe e de todo o equipo necesario.

ISO 5667 – 9: 2003	 Calidade da auga. Mostraxe. Parte 3: Guía para 
a conservación e manipulación das mostras de 
auga. Nesta norma inclúese: táboa de recomen-
dacións para a conservación de mostras de ma-
croalgas (masa fresca).

ISO 5667-24:2016 	 Calidade da auga. Determinación da tempera-
tura. Mostraxe - Parte 24: Orientación sobre a 
auditoría da mostraxe da calidade da auga.

UNE-EN ISO 10523:2012 	 Calidade da auga. Determinación do pH. (ISO 
10523:2008).

UNE-EN ISO 27888:1994	 Calidade da auga. Determinación da condutivi-
dade eléctrica. 

ISO 7027: 1999. 	 Calidade da auga. Determinación da turbidez. 
Nesta norma inclúese: método do tubo e do dis-
co Secchi para a avaliación da transparencia; 
método da radiación difusa; método da atenua-
ción da transparencia.

UNE-EN ISO 7027-1:2016 	 Calidade da auga. Determinación da turbidez. 
Parte 1: Métodos cuantitativos.

ISO 5814: 1990. 	 Calidade da auga. Determinación de Osíxe-
no Disolto mediante un método electroquími-
co a través dun sensor. Nesta norma inclúese: 
exemplo de calibrado do sensor, cálculo da con-
centración de O2, táboas de solubilidade do O2 
en función da temperatura, a Salinidadee e a 
presión para a corrección dos datos.

UNE-EN 872:2006 	 Calidade da auga. Determinación dos sólidos 
en suspensión. Método de filtración por filtro de 
fibra de vidro.

ISO 8245:1999 	 Guía para a determinación de carbono orgánico 
total (TOC) e carbono orgánico disolto (DOC) 
Augas residuais e lixiviados.
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ISO 10048:1991 	 Calidade da auga - Determinación de nitróxe-
no - Dixestión catalítica despois da redución con 
aliaxe de Devarda.

ISO 10304-2:1995 	 Calidade da auga - Determinación de anións 
disoltos por cromatografía líquida de - Parte 1: 
Determinación de bromuro, cloruro, nitrato, nitri-
to, ortofosfato e sulfato en augas residuais.	

ASTM D 4327-97 (1997) 	 Standard Test Method for Anions in Water by 
Chemically Suppressed Ion Chromatography.

ISO 10304-1:2007 	 Calidade da auga - Determinación de anións di-
soltos por cromatografía líquida de ións - Parte 
1: Determinación de bromuro, cloruro, fluoruro, 
nitrato, nitrito, fosfato e sulfato.

ISO 6060:1989 	 Calidade da auga - Determinación da demanda 
química de osíxeno.

SM 5220-C 	 Determinación da DQO en mostras con conti-
dos salinos >2g/l. Método alternativo. Std. Meth. 
Ed.20 (APHAAWWA-WPCF).

Bioensaios in vitro de Toxicidade dos efluentes

ISO 5815-1:2003 	 Calidade da auga - Determinación da deman-
da bioquímica de osíxeno despois de n días 
(DBOn) - Parte 1: Método de dilución e semen-
teira con adición de aliltiourea.

ISO 5815-2:2003 	 Calidade da auga - Determinación da deman-
da bioquímica de osíxeno despois de n días 
(BODn) - Parte 2: Método para mostras sen di-
luír.

OECD 1992	 Guideline for testing of chemicals. Test no. 301: 
Ready biodegradability.

OECD 1992	 Guideline for testing of chemicals. Test nº 306: 
Biodegradability in Seawater.

ISO 11348-3:2007 	 Calidade da auga - Determinación do efecto in-
hibidor das mostras de auga sobre a emisión de 
luz de Vibrio fischeri (Proba de bacterias lumi-
nescentes) - Parte 3: Método que utiliza bacte-
rias liofilizadas.

ISO 10253:2006	 Calidade da auga - Proba de inhibición do cre-
cemento de algas mariñas con Skeletonema 
costatum e Phaeodactylum tricornutum.

OECD 2011 	 Guidelines for the Testing of Chemicals, Section 
2. Test No. 201: Freshwater Alga and Cyano-
bacteria, Growth Inhibition Test.

USEPA 2002	 Short-term methods for estimating the chronic 
toxicity of effluents and receiving water to west 
coast marine and estuarine organisms, third ed. 
United States Environmental Protection Agency, 
Cincinnati, p. 370.

Environment Canada 2011	 Biological Test Method: Fertilization Assay 
Using Echinoids (sea urchins and sand dollars), 
Method Development and Applications. Envi-
ronmental Technology Center, Ottawa, p. 140.

Toma de datos e bioensaios in situ

UNE-EN 15972:2012 	 Calidade da auga. Directrices para o estudo 
cuantitativo e cualitativo do fitoplancton mari-
ño. 
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EN ISO 5667-3:2012 	 Calidade da auga. Mostraxe. Parte 3: Esta-
blece os requisitos xerais para a mostraxe, a 
preservación, a manipulación, o transporte e o 
almacenamento de tódalas mostras de auga, 
incluídas as de análises biolóxicas.

ISO 10260:1992 	 Calidade da auga. Medida de parámetros bio-
químicos. Determinación espectrométrica da 
concentración de clorofila-a. 

FIRMS, 2011	 Carter J.F., Barwick, V.J. (Eds). 2011. Good 
practice guide for isotope ratio mass spectro-
metry. Forensic Isotope Ratio Mass Spectro-
metry (FIRMS). UK.

ISO 16665:2005	 Directrices para a mostraxe cuantitativa e o 
tratamento de mostras da macrofauna dos 
fondos brandos mariños. 

ISO 19493:2007	 Calidade da auga. Liñas directrices para a 
realización de estudos biolóxicos mariños de 
poboacións de substrato duro. Nesta norma 
inclúense: mostraxe, indicacións para a identi-
ficación taxonómica, tratamento das mostras, 
formulario de campo tipo.

NS 4783 	 Análise da auga – Determina por espectrome-
tría de absorción atómica do contido metálico 
en material biolóxico.

ISO Guide 33:2015 	 Materiais de referencia - Boas prácticas no 
uso de materiais de referencia.

UNESCO/WHO/UNEP 1996 	 Avaliacións da calidade da auga: unha guía 
para o uso da biota, os sedimentos e a auga 

na vixilancia ambiental. Ed. Por D. Chapman, 
Cambrige, p. 609.

ISO 15586:2003 	 Calidade da auga - Determinación de elemen-
tos traza utilizando espectrometría de absor-
ción atómica con forno de grafito.

ISO 10710:2010 	 Calidade da auga - Proba de inhibición do 
crecemento coa macroalga de auga mariña e 
salobre Ceramium tenuicorne

Nota

A estandarización dun bioensaio para un único contaminante lévao a cabo 
a OECD. Cando se trata de validar e estandarizar os bioensaios para a ava-
liación das mostras ambientais, encárgase a International Organization for 
Standardization (ISO) (Reifferscheid e Buchinger, 2017).

Reifferscheid, G., Buchinge, S.R. 2017. In vitro Environmental Toxicology 
- Concepts, Application and Assessment. Vol. 157 de Advances in Biochemi-
cal Engineering/Biotechnology. Springer, pp. 324 

Lexislación de referencia

Lexislación acuicultura 

Lexislación autonómica zona terrestre

Lei 11/2008, do 3 de decembro, de pesca de Galicia (DOG núm. 243, do 
16.12.2008).

Lei 6/2009, do 11 de decembro, de modificación da Lei 11/2008, do 3 de 
decembro, de pesca de Galicia (DOG núm. 243, do 15.12.2009).

Decreto 274/2003, do 4 de xuño, polo que se regula o procedemento de 
obtención do permiso e concesión de actividade para os establecementos 
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de acuicultura e auxiliares de acuicultura na zona terrestre (DOG núm. 110, 
do 09.06.2003).

Decreto 20/2011, do 10 de febreiro, polo que se aproba definitivamente o 
Plan de Ordenación do Litoral de Galicia (DOG núm. 37, do 23.02.2011).

Orde do 15 de marzo de 2012, conxunta das consellerías de Medio Ambien-
te, Territorio e Infraestruturas e do Medio Rural e do Mar, sobre o réxime de 
avaliación ambiental dos establecementos de acuicultura en parte litoral da 
zona terrestre (DOG núm. 66, do 04.04.2012).

Orde do 13 de xullo de 1993, pola que se aproba a instrución para o proxec-
to de conducións de verteduras desde a terra ao mar (BOE núm. 178, do 
27.07.1993).

Estratexias mariñas (Lexislación estatal)

Lei 41/2010, de 29 de decembro, de protección do medio mariño (BOE núm. 
317 do 30.12.2010)

Resolución de 13 de novembro de 2012, da Secretaría de Estado de Medio 
Ambiente, pola que se publica o Acordo do Consello de Ministros do 2 de 
novembro de 2012, polo que se aproban os obxectivos ambientais das es-
tratexias mariñas españolas (BOE núm. 285 do 27.11.2012)

Real Decreto 1365/2018, de 2 de novembro, polo que se aproban as estra-
texias mariñas (BOE núm. 279 do 19.11.2018)

Real Decreto 79/2019, de 22 de febreiro, polo que se regula o informe de 
compatibilidade e establécense os criterios de compatibilidade coas estra-
texias mariñas. (BOE núm. 47 do 23.02.2019)

Avaliación ambiental de proxectos (lexislación estatal)

Lei 42/2007, de 13 de decembro, do Patrimonio Natural e da Biodiversidade 
(BOE núm. 299, de 14.12.2007).

A DIRECTIVA 2008/56/CE DO PARLAMENTO EUROPEO E DO CONSE-
LLO do 17 de xuño de 2008 pola que se establece un marco de acción co-
munitaria para a política do medio mariño (Directiva marco sobre a estratexia 
mariña).

Orde ARM/2656/2008, do 10 de setembro, polo que se aproba a instrución 
da planificación hidrolóxica.

Lei 21/2013, de 9 de decembro, de avaliación ambiental. (BOE núm. 296, de 
11 de decembro de 2013).

Orde AAA/1260/2014, de 9 de xullo, pola que se declaran Zonas de Especial 
Protección para as Aves en augas mariñas españolas (BOE núm. 173, de 
17.07.2014).

Real Decreto Lexislativo 1/2016, de 16 de decembro, polo que se aproba o 
texto refundido da Lei de prevención e control integrados da contaminación 
(BOE núm. 316, de 31.12.2016).

Avaliación da incidencia ambiental de actividades (lexislación 
autonómica)

Lei 9/2013, do 19 de decembro, de emprendemento e da competitividade 
económica de Galicia. (DOG núm. 247, do 27.12.2013).

Decreto 37/2014, do 14 de marzo, polo que se declaran zonas especiais 
de conservación, os lugares de importancia comunitaria de Galicia e apró-
base o Plan Director da Rede Natura 2000 de Galicia (DOG núm. 62, do 
31.03.2014).

Augas

Lei 9/2010, do 4 de novembro, de augas de Galicia (DOG núm. 222, do 
18.11.2010).
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Real Decreto Lexislativo 1/2001, do 20 de xullo, polo que se aproba o texto 
refundido da Lei de augas. (BOE núm. 176, do 24.07.2001).

Directiva 2008/56/CE do Parlamento Europeo e do Consello, do 23 de outu-
bro do 2000, pola que se establece un marco comunitario de actuación no 
ámbito da política de augas.

DIRECTIVA 2014/101/UE DA COMISIÓN, do 30 de outubro de 2014, que 
modifica a Directiva 2000/60/CE, do Parlamento Europeo e do Consello, 
pola que se establece un marco comunitario de actuación no ámbito da po-
lítica de augas.

Sanidade Animal

Lei 8/2003, de 24 de abril, de sanidade animal. (BOE núm. 99, do 25.04.2003).

Real Decreto 1614/2008, do 3 de outubro, relativo aos requisitos zoosani-
tarios dos animais e os produtos da acuicultura, así como a prevención e o 
control de determinadas enfermidades dos animais acuáticos (BOE núm. 
242, do 07.04.2008).

Real Decreto 479/2004, do 26 de marzo, polo que se establece e regula o 
Rexistro xeral de explotacións gandeiras (BOE núm. 89, do 13.04.2004).

Real Decreto 617/2007, do 16 de maio, polo que se establece a lista de 
enfermidades dos animais de declaración obrigatoria e se regula a súa noti-
ficación. (BOE núm. 118, do 17.05.2007).

Directiva 2006/88/CE do consello, do 24 de outubro de 2006, relativa 
aos requisitos zoosanitarios dos animais e dos produtos da acuicultura, 
e á prevención e o control de determinadas enfermidades dos animais 
acuáticos.

Regulamento (CE) núm. 708/2007 do consello, do 11 de xuño de 2007, so-
bre o uso das especies exóticas e as especies localmente ausentes na acui-
cultura.
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ANEXO II

Formularios para a mostraxe e o desenvolvemento de bioensaios

Identificación do plan de vixilancia ambiental     Nivel de Vixilancia ___Data     /    /     

Datos identificativos da granxa

Datos da empresa Enderezo de contacto

Nome

Rúa / nº / andar / porta

Poboación

C.P. / Provincia

Teléfono

CIF

Fax

Persoa de contacto

e-mail

Datos da concesión

Código Superficie ocupada

Coordenadas toma
Latitude / Lonxitude Caudal máximo (nº bombas) 

/

Coordenadas vertedura /

Cultivo especie 1 Cultivo especie 2

Nº de tanques Nº de tanques 

Tamaño especies Tamaño especies

Material dos tanques Material dos tanques 

Produción anual total sp 1 Produción anual total sp 2
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•	 Datos identificativos do operador/entidade/empresa ambiental que realiza a vixilancia

Datos do operador ambiental Dirección de contacto

Empresa

Rúa / nº / andar / porta

Poboación

C.P. / Provincia

Teléfono

CIF

e-mail

Fax

Coordinador da campaña
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Vixilancia visual
•	 Indicadores que poderían ser observados, dentro da área de influencia da granxa, na auga ou no fondo das franxas inter e sub mareal.

•	 Cheiro manifesto 

•	 Elementos flotantes na superficie da auga ou da zona intermareal (películas de aceites, deterxentes, combustibles…)

•	 Restos visibles de penso 

•	 Restos de fouling derivado de limpeza de instalacións

•	 Outros materiais procedentes da estrutura ou mantemento das instalacións (v.g. envases, bolsas de penso, plásticos…)

•	 Restos de peixes cultivados 

•	 Presenza de escapes 

Inspección visual da franxa intermareal

Transecto Lonxitude (X) Latitude (Y) Descrición dos indicadores observados

Punto 1 Lonxitude

Punto 2 Latitudee

Punto 3

…..

Punto n
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Inspección visual da franxa submareal (descrición de puntos de mostraxe en superficie e fondo)

Transecto
transversal
(10 × 100 m)

Coordenadas dos extremos   
do transecto

Descrición dos indicadores observados

Lonx / Lat Lonx / Lat

Zona 1 (50 m)

Zona 2 (100 m)

Zona 3 (200 m)

Zona 4 (400 m)

Zona 5 (800 m)
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Cuantificación para todos os indicadores, excepto 
cadáveres e escapes

% de contactos ou de 
interceptación Valor

>5 0

1-5 2

0-1 6

0 10

Cuantificación para cadáveres ou escapes

Presenza 0

Ausencia 10

Valoración de vixilancia Cualificación

Todos os valores teñen valor 10 Excelente

Todos os valores teñen valor ≥ 6 Moi boa

Algún indicador ten un valor igual a 2 Boa

Algún indicador ten un valor igual a 0 Mala

De 2 ou máis indicadores teñen un valor igual a 0 Pésima
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Vixilancia metódica
Mostraxe do influente/efluente

Data __/__/____	 Técnico responsable da toma de mostras ________________________________________________

Mostraxe automática: 	 	 Duración: _ _ horas, de _ _ a _ _. 	 Periodicidade: cada _ _ _ minutos 	 	 Tamaño mostra _ _ _ _ml 

Mostraxe manual: 	 	 Duración: de _ _ a _ _ horas 	 Momentos (horas) __ __ __ __ __ __ __ __ 	 Tamaño mostra _ _ _ _ml 

Mantemento da mostra composta antes de procesar:

Influente

Submuestra 1	 	 Vol. _ _ _ml 	 t_ _ _°C 	 de _ _/_ _/_ _ a _ _/_ _/_ _ Tipo de procesado______________________________

Submuestra 2	 	 Vol. _ _ _ml 	 t_ _ _°C 	 de _ _/_ _/_ _ a _ _/_ _/_ _ Tipo de procesado______________________________

Submuestra 3	 	 Vol. _ _ _ml 	 t_ _ _°C 	 de _ _/_ _/_ _ a _ _/_ _/_ _ Tipo de procesado______________________________

Efluente

Submuestra 1	 	 Vol. _ _ _ml 	 t_ _ _°C 	 de _ _/_ _/_ _ a _ _/_ _/_ _ Tipo de procesado______________________________

Submuestra 2	 	 Vol. _ _ _ml 	 t_ _ _°C 	 de _ _/_ _/_ _ a _ _/_ _/_ _ Tipo de procesado______________________________

Submuestra 3	 	 Vol. _ _ _ml 	 t_ _ _°C 	 de _ _/_ _/_ _ a _ _/_ _/_ _ Tipo de procesado______________________________

Observacións da Mostraxe (incidencias, datos que se van desbotar, etc.):
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Análise fisicoquímica in situ e in vitro do Influente (I) e do Efluente (E)

Variable Réplica I/E Equipo (marca)
ou método

Data
(___/___/___)

Hora
(__:__) Unidades Observacións

In situ

Temperatura 1 I

Temperatura 2 I

Temperatura 3 I

Temperatura 1 E

Temperatura 2 E

Temperatura 3 E

Salinidade 1 I

Salinidade 2 I

Salinidade 3 I

Salinidade 1 E

Salinidade 2 E

Salinidade 3 E
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Osíxeno Disolto 1 I

Osíxeno Disolto 2 I

Osíxeno Disolto 3 I

Osíxeno Disolto 1 E

Osíxeno Disolto 2 E

Osíxeno Disolto 3 E

Turbidez 1 I

Turbidez 2 I

Turbidez 3 I

Turbidez 1 E

Turbidez 2 E

Turbidez 3 E

pH 1 I

pH 2 I

pH 3 I

pH 1 E

pH 2 E

pH 3 E
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In vitro

Amonio 1 I

Amonio 2 I

Amonio 3 I

Amonio 1 E

Amonio 2 E

Amonio 3 E

DBO5 1 I

DBO5 2 I

DBO5 3 I

DBO5 1 E

DBO5 2 E

DBO5 3 E
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DQO 1 I

DQO 2 I

DQO 3 I

DQO 1 E

DQO 2 E

DQO 3 E

Fosfatos 1 I

Fosfatos 2 I

Fosfatos 3 I

Fosfatos 1 E

Fosfatos 2 E

Fosfatos 3 E

Nitróxeno total 1 I

Nitróxeno total 2 I

Nitróxeno total 3 I

Nitróxeno total 1 E

Nitróxeno total 2 E

Nitróxeno total 3 E
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COT 1 I

COT 2 I

COT 3 I

COT 1 E

COT 2 E

COT 3 E

SS 1 I

SS 2 I

SS 3 I

SS 1 E

SS 2 E

SS 3 E

Observacións durante a toma de datos e da análise fisicoquímica das mostras (incidencias, datos que se van desbotar, etc.):
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Bioensayos toxicológicos: Influente (I) e Efluente (E)

Especie test Réplica I/E Método
(ISO, referencia bibliográfica…)

Data
(___/___/___)

Hora
(___:___)

EC10
(% vertedura)

EC20
(% vertedura)

EC50
(% vertedura) Observacións

Bacteria 1 I

Bacteria 2 I

Bacteria 3 I

Bacteria 1 E

Bacteria 2 E

Bacteria 3 E

Microalga 1 I

Microalga 2 I

Microalga 3 I

Microalga 1 E

Microalga 2 E

Microalga 3 E

Equinodermo 1 I

Equinodermo 2 I

Equinodermo 3 I

Equinodermo 1 E

Equinodermo 2 E

Equinodermo 3 E

Outra sp test

….. …..

Observacións (incidencias, datos que se van desbotar, etc.):
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Integración dos resultados dos bioensaios toxicolóxicos 

Índice PEEP (Potential Ecotoxic Effects Probe) 

Onde 
n	 número de mostras que exhiben unha resposta tóxica
N	 número total de mostras
T	 porcentaxe de toxicidade xerada por cada un dos bioensaios 

(valores ECx calculados)
Q	 caudal medio do efluente (m3h-1) 

Exemplo de cálculo do Índice PEEP (cos valores de EC10 obtidos nos distintos bioensaios do laboratorio) para o efluente de hipotéticas granxas mariñas 
instaladas en terra na zona litoral.

Unidades Tóxicas

Pegada tóxica Caudal (Q) do 
efluente (m3h-1) Carga Tóxica

PEEP 
(fluctúa de 1 

a 10)
Nivel trófico Descompoñedor Produtor primario Consumidor

Bioensaio Sp 1 Sp 2 Sp 3 Sp 4 Sp 5 Sp 6

Efluente problema

I 2,7 2,5 134,5 7,2 21,7 18,5 187,1 23.311 4.361.534 6,6

II 1,4 1,3 2,6 4,2 4,5 22,2 36,2 5.690 206.112 5,3

III 2,1 4,5 22,9 23,4 90,1 19,6 162,8 1.020 166.130 5,2

IV 2,5 3,1 n.d. 2,4 n.d. 4,7 8,6 6.160 52.748 4,7

V 1,9 3,1 n.d. 1,9 3,5 4,4 12,3 872 10.751 4,0
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Ecosistema receptor: Gradiente de exposición

Concentración clorofila (mostra de auga tomada a 1 m de profundidade)

Zona Transecto Réplica Lonxitude (X) Latitude (Y) Data
(___/___/___)

Hora
(___:___) Clorofila (ugl-1)

0 - 50 m 1

0 - 50 m 2

0 - 50 m 3

….. …

100 – 150 m 1

100 – 150 m 2

100 – 150 m 3

….. …

200 – 250 m 1

200 – 250 m 2

200 – 250 m 3

….. …

500 – 550 m 1

500 – 550 m 2

500 – 550 m 3

…..

Outra distancia

Observacións da Mostraxe (incidencias, datos que se van desbotar, etc.):
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Ecosistema receptor: Gradiente de exposición

Sinal Isotópico δ15N en macroalgas da franxa intermareal (mostra composta da mesma especie, 10 submostras)

Zona Transecto Réplica Lonxitude (X) Latitude (Y) Biomonitor
(sp)

Data
(___/___/___)

Hora
(___:___)

Sinal δ15N
(‰)

0 - 50 m 1

0 - 50 m 2

0 - 50 m 3

….. ….

100 – 150 m 1

100 – 150 m 2

100 – 150 m 3

….. ….

200 – 250 m 1

200 – 250 m 2

200 – 250 m 3

….. ….

500 – 550 m 1

500 – 550 m 2

500 – 550 m 3

….. ….

Outra distancia 1

.... ……

Observacións da Mostraxe (incidencias, datos que se van a desbotar, etc.):
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Ecosistema receptor: Gradiente de exposición

Acumulación de microcontaminantes en organismos sésiles da franxa intermareal (mostra composta de cada especie analizada, 10 submostras)

Zona
Transecto Réplica Lonxitude (X) Latitude (Y) Biomonitor

(sp)
Data

(___/___/___)
Hora

(___:___)
Contaminante (unidades)

C1 C2 C3 … Cn
0 - 50 m 1

0 - 50 m 2

0 - 50 m 3

…. ….

100 – 150 m 1

100 – 150 m 2

100 – 150 m 3

…. ….

200 – 250 m 1

200 – 250 m 2

200 – 250 m 3

…. ….

500 – 550 m 1

500 – 550 m 2

500 – 550 m 3

…. ….

Outra distancia 1

…. ….

Observacións da Mostraxe (incidencias, datos que se van desbotar, etc.):
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Ecosistema receptor: Gradiente de exposición

Acumulación de microcontaminantes en organismos sésiles da franxa intermareal (mostra composta de cada especie analizada, 10 submostras)

Zona
Transecto Réplica Lonxitude (X) Latitude (Y) Biomonitor

(sp)
Data

(___/___/___)
Hora

(___:___)
Danos histolóxicos encontrados

Fagocitose hemocítica Esfoliación branquial

0 - 50 m 1

0 - 50 m 2

0 - 50 m 3

…. ….

100 – 150 m 1

100 – 150 m 2

100 – 150 m 3

…. ….

200 – 250 m 1

200 – 250 m 2

200 – 250 m 3

…. ….

500 – 550 m 1

500 – 550 m 2

500 – 550 m 3

…. ….

Outra distancia 1

….. …..

Observacións da Mostraxe (incidencias, datos que se van a desbotar, etc.):



G U Í A PA R A A R E A L I Z A C I Ó N  D E  P L A N S  D E 
VIXILANCIA AMBIENTAL INTEGRADOS DE CULTIVOS 
MARIÑOS INSTALADOS NA ZONA TERRESTRE 
D A F R A N X A L I T O R A L D A C O S TA D E  G A L I C I A

263

Ecosistema receptor: Gradiente de exposición

Biomasa o Cobertura de macroalgas oportunistas na franxa intermareal (raspado de todas as algas da cuadrícula; mostra composta de cada especie estudada, 
10 cuadrículas)

Zona
Transecto Réplica Lonxitude (X) Latitude (Y) Especie Data

(___/___/___)
Hora

(___:___)
Tamaño

cuadrícula
Biomasa (kg ps.m2)

Cobertura (%)

0 - 50 m 1

0 - 50 m 2

0 - 50 m 3

…. ….

100 – 150 m 1

100 – 150 m 2

100 – 150 m 3

…. ….

200 – 250 m 1

200 – 250 m 2

200 – 250 m 3

…. ….

500 – 550 m 1

500 – 550 m 2

500 – 550 m 3

…. ….

Outra distancia 1

…. …..

Observacións da Mostraxe (incidencias, datos que se van a desbotar, etc.)
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Ecosistema receptor: Hábitats sensibles ou comunidades singulares 

Sinal isotópico δ15N (mostra composta, 10 submostras)

Zona Réplica Lonxitude (X) Latitude (Y) Especie Data
(___/___/___)

Hora
(___:___) Sinal δ15N (‰)

Problema 1 1

Problema 1 2

Problema 1 3

Problema 1 4

Problema 1 5

Control 1 1

Control 1 2

Control 1 3

Control 1 4

Control 1 5

Problema 2 1

Problema 2 2

Problema 2 3

Problema 2 4

Problema 2 5

Control 2 1

Control 2 2

Control 2 3

Control 2 4

Control 2 5

Observacións da Mostraxe (incidencias, datos que se van a desbotar, etc.):
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Ecosistema receptor: Fondo de Maërl

Ratio Biomasa/Tanatomasa (raspado de toda a comunidade, 10 cuadrículas)

Zona Réplica Lonxitude (X) Latitude (Y) Profundidade
(m)

Data
(___/___/___)

Hora
(___:___) Biomasa/Tanatomasa (%)

Problema 1

Problema 2

Problema 3

Problema 4

Problema 5

…….. ……

Control 1

Control 2

Control 3

Control 4

Control 5

Observacións da Mostraxe (incidencias, datos que se van a desbotar, etc.):
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Ecosistema receptor: Pradaría de fanerógamas

Densidade de feixes 

Zona Réplica Lonxitude (X) Latitude (Y) Profundidade
(m)

Data
(___/___/___)

Hora
(___:___) Tamaño Cuadrícula Densidade de feixes

(nnsi2)

Problema 1

Problema 2

Problema 3

Problema 4

Problema 5

…….. ……

Control 1

Control 2

Control 3

Control 4

Control 5

Observacións da Mostraxe (incidencias, datos que se van a desbotar, etc.):
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Ecosistema receptor: Pradaría de fanerógamas

Cobertura (mídese visualmente ao longo dun transecto lineal de ≈40 m estimando a porcentaxe de intercepción)

Zona Réplica Lonxitude (X) Latitude (Y) Profundidade
(m)

Data
(___/___/___)

Hora
(___:___)

Lonx. Interceptada /
Lonx. Total transecto

Cobertura
(% intercepción)

Problema 1

Problema 2

Problema 3

Problema 4

Problema 5

…….. ……

Control 1

Control 2

Control 3

Control 4

Control 5

Observacións da Mostraxe (incidencias, datos que se van a desbotar, etc.):
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Ecosistema receptor: Hábitats sensibles ou comunidades singulares

Delimitación do hábitat (o número de coordenadas para deslindar o hábitat depende do tamaño e a forma ou compacidade) 

Tipo de hábitat Réplica Lonxitude 
(X)

Latitude 
(Y)

Profundidade
(m)

Data
(___/___/___) Observacións

Hábitat 1 1

Hábitat 1 2

Hábitat 1 3

Hábitat 1 4

….. ….

Hábitat 1 n

Hábitat 2 1

Hábitat 2 2

Hábitat 2 3

Hábitat 2 4

………… ……

Hábitat n n

Observacións da Mostraxe (incidencias, datos que se van a desbotar, etc.):
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Resumo da normativa dispoñible sobre a mostraxe, procesamento, análise e criterios de interpretación das variables explicativas e de estado

Variable Norma Parámetro Aplicación Interpretación

Análise fisicoquímica

Mostraxe ISO 5667 - 1: 2006

Calidade da auga. Mostraxe.
Nesta norma inclúense:
definicións referentes aos tipos de mostraxes que se poden realizar.
o equipo de mostraxe xenérico, tanto para mostras de auga como de sedimentos.
a preparación dunha campaña de mostraxe e de todo o equipo necesario.
transporte, almacenamento e rexistro das mostras extraídas.

Análise fisicoquímica do 
influente/efluente •	 Criterios dados nesta guía

Mostraxe e conservación de 
mostras de augas e biolóxi-
cas

ISO 5667 – 9: 2003
EN-ISO 5667-3:2012

Calidade da auga. Mostraxe
Nestas normas establécense os requisitos xerais para a mostraxe, a preservación, a 
manipulación, o transporte e o almacenamento de tódalas mostras de auga, incluí-
das as de análises biolóxicas.

Análise fisicoquímica do 
influente/efluente 
Biomasa de organismos 
formadores do hábitat 

•	 Criterios dados nesta guía

Temperatura ISO 5667-24:2016
Calidade da auga. Determinación da temperatura da auga
Seguir as especificacións do fabricante da sonda utilizada

Análise fisicoquímica do 
influente/efluente

•	 ORDE ARM/2656/2008
Nas instalacións que se atopen nas masas de auga 
descritas pola táboa 45 de dita orde, utilizaranse os 
criterios de calidade que se describen na mesma.

pH UNE-EN ISO 10523:2012
ISO 10523:2008.

Calidade da auga. Determinación do pH da auga 
Seguir as especificacións do fabricante da sonda utilizada

Análise fisicoquímica do 
influente/efluente

•	 DIRECTIVA 2006/113/CE
•	 Criterios de calidade dados nesta guía 
•	 Augas de Galicia

Condutividade eléctrica UNE-EN ISO 27888:1994 Calidade da auga. Determinación da condutividade eléctrica
Seguir as especificacións do fabricante da sonda utilizada

Análise fisicoquímica do 
influente/efluente

•	 ORDE ARM/2656/2008
•	 DIRECTIVA 2006/113/CE 
•	 Augas de Galicia

Turbidez 

ISO 7027: 1999

UNE-EN ISO 7027-1:2016

Calidade da auga. Determinación da turbidez. 
Nesta norma inclúese: método do tubo e do disco Secchi para a avaliación da trans-
parencia; método da radiación difusa; método da atenuación da transparencia
Parte 1: Métodos cuantitativos. 
Seguir as especificacións do fabricante da sonda utilizada

Análise fisicoquímica do 
influente/efluente

•	 ORDE ARM/2656/2008
•	 Augas de Galicia

Osíxeno disolto ISO 5814: 1990

Calidade da auga. Determinación de Osíxeno Disolto mediante un método 
electroquímico a través dun sensor. 
Nesta norma inclúese: exemplo de calibración do sensor, cálculo da concentración 
de O2, táboas de solubilidade do O2 en función da temperatura, a salinidade e a 
presión para a corrección dos datos.
Seguir as especificacións do fabricante da sonda utilizada

Análise fisicoquímica do 
influente/efluente

•	 ORDE ARM/2656/2008
•	 DIRECTIVA 2006/113/CE 
•	 Augas de Galicia

ANEXO III
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Resumo da normativa dispoñible sobre a mostraxe, procesamento, análise e criterios de interpretación das variables explicativas e de estado

Variable Norma Parámetro Aplicación Interpretación

Sólidos en suspensión UNE-EN 872:2006 Calidade da auga. Determinación dos sólidos en suspensión. Método de 
filtración por filtro de fibra de vidro.

Análise fisicoquímica do 
influente/efluente •	 Augas de Galicia

Carbono Orgánico Total ISO 8245:1999 
Calidade da auga. Carbono Orgánico Total. Guía para a determinación de 
carbono orgánico total (TOC) e carbono orgánico disolto (DOC) Augas residuais e 
lixiviados

Análise fisicoquímica do 
influente/efluente •	 Augas de Galicia

Formas nitroxenadas
ISO 10048:1991
ISO 10304-1:2007
ISO 10304-2:1995
ASTM D 4327-97 (1997)

Calidade da auga. Nitróxeno total. N-Nitratos. N-Amonio. Determinación de 
nitróxeno - Dixestión catalítica despois da redución con aliaxe de Devarda. Determi-
nación de anións disoltos por cromatografía líquida de ións - Parte 1: Determinación 
de bromuro, cloruro, fluoruro, nitrato, nitrito, fosfato e sulfato. Método estándar para 
anións en auga mediante cromatografía de ións quimicamente suprimida.

Análise fisicoquímica do 
influente/efluente •	 Augas de Galicia

Fosfato ISO 10304-1:2007 Calidade da auga. Fósforo total. F-Fosfatos Análise fisicoquímica do 
influente/efluente •	 Augas de Galicia

Demanda Química de Osíxeno
ASTM 5220-C 
ISO 6060:1989
SM 5220-C

Calidade da auga. Determinación da demanda química de osíxeno (DQO) 
Método do dicromato. 
Determinación da DQO en mostras con contidos salinos >2g/l. Método alternativo.

Análise fisicoquímica do 
influente/efluente •	 Augas de Galicia

Toxicidade de efluentes

Demanda Bioquímica de 
Osíxeno

ISO 5815-1:2003
ISO 5815-2:2003

Toxicidade do efluente. Demanda Bioquímica de Osíxeno 

Consultar o texto desta guía (bibliografía e adaptación do método)
Caracterización toxicolóxica 
do influente/efluente

•	 Criterios de calidade do efluente dados nesta 
guía

Biodegradabilidade aeróbica Test 301 e 306 Guías 
OECD (1992)

Toxicidade do efluente. Biodegradabilidade previa Avaliación en medio acuoso 
da biodegradabilidade aerobia final de compostos orgánicos. Método por análise da 
demanda química de osíxeno. 
Consultar o texto desta guía (Adaptación do método de Costan et al., 1993)

Caracterización toxicolóxica 
do influente/efluente

•	 Criterios de calidade do efluente dados nesta 
guía

Bioensaio de luminescencia 
bacteriana ISO 11348-3:2007 

Toxicidade do efluente. Bioensaio de luminescencia bacteriana
Consultar o texto desta guía (bibliografía e adaptación do método)

Caracterización toxicolóxica 
do influente/efluente

•	 Criterios de toxicidade do efluente dados nesta 
guía

Bioensaio de inhibición do 
crecemento de microalgas

ISO 10253:2006 ISO 
10253:2006
OECD (2011)

Toxicidade do efluente. Bioensaio de crecemento de microalgas 
Consultar o texto desta guía (bibliografía e adaptación do método)

Caracterización toxicolóxica 
do influente/efluente

•	 Criterios de toxicidade do efluente dados nesta 
guía

Bioensaio de embrións de 
ourizo

USEPA (2002)
Environment Canada 
(2011) 

Toxicidade do efluente. Bioensaio de embrións de ourizo de mar
Consultar o texto desta guía (Adaptación del método en Carballeira, C., Ramos-
Gómez, J., Martín-Díaz, L., DelValls, T.A. 2012.) 

Caracterización toxicolóxica 
do influente/efluente

•	 Criterios de toxicidade do efluente dados nesta 
guía (Carballeira et al 2012c.)
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Resumo da normativa dispoñible sobre a mostraxe, procesamento, análise e criterios de interpretación das variables explicativas e de estado

Variable Norma Parámetro Aplicación Interpretación

Toma de datos e bioensaios in situ

Clorofila a
UNE-EN 15972:2012
ISO 10260:1992

Calidade do hábitat. Determinación de clorofila a
Calidade da auga. Directrices para o estudo cuantitativo e cualitativo do fitoplancto 
mariño. 
Calidade da auga. Medida de parámetros bioquímicos. Determinación espectromé-
trica da concentración de clorofila-a. 

Integridade ecolóxica do 
sistema peláxico

OCDE, 1982
•	 ORDE ARM/2656/2008

Sinal isotópico d15N en biota
FIRMS, 2011
ISO 16665:2005
ISO 19493:2007

Calidade do hábitat. Exposición: Sinal isotópico d15N en biota 
Guía de boas prácticas para a determinación de isótopos mediante espectrometría 
de masas.
As ISO refírense á mostraxe da biota sobre substrato brando ou duro
Consultar o texto desta guía (bibliografía e adaptación do método)

Descritor de exposición
Delimitación ZIP e ZEP
Integridade ecolóxica

•	 Criterios de calidade (exposición e integridade 
ecolóxica) dados nesta guía. 

Contaminantes traza
Biomarcadores histolóxicos 
en biota

NS 4783
ISO Guide 33:2015
UNESCO/WHO/UNEP 
(1996)
ISO 15586:2003
Biomarcadores basea-
dos en Carballeira et al. 
(2011)

Calidade do hábitat. Exposición e Alteración: Análise de contaminantes traza e 
de biomarcadores histolóxicos de organismos nativos
Consultar outros métodos e técnicas analíticas para cada contaminante en particular. 
Consultar o texto e a bibliografía desta guía

Descritor de exposición
Delimitación ZIP e ZEP
Integridade ecolóxica

•	 Criterios de calidade xenéricos para os factores 
de contaminación

Bioensaio de discos de Ulva 
spp.

ISO 10710:2010 Calidade do hábitat. Alteración: Bioensaio de discos de Ulva spp.
Consultar o texto e a bibliografía desta guía (Dalsgaard e Krause-Jensen, 2006)

Integridade ecolóxica do 
sistema peláxico

•	 Criterios de calidade (exposición e integridade 
ecolóxica) dados nesta guía.

Mostraxe dos fondos brandos 
mariños ISO 16665:2005 Calidade do hábitat. Alteración: Directrices para a mostraxe cuantitativa e o 

tratamento de mostras da macrofauna dos fondos brandos mariños. 

Biomasa de organismos 
formadores do hábitat 
Integridade ecolóxica de 
hábitats especiais

•	 ORDE ARM/2656/2008

Mostraxe de substratos duros ISO 19493:2007

Calidade do hábitat. Alteración: Liñas directrices para a realización de estudos 
biolóxicos mariños de poboacións de substrato duro. 
Nesta norma inclúense:

•	 mostraxe
•	 indicacións para a identificación taxonómica
•	 tratamento das mostras
•	 formulario de campo tipo

Consultar o texto desta guía (bibliografía e adaptación do método)

Biomasa de organismos 
formadores do hábitat 
Integridade ecolóxica de 
hábitats especiais

•	 Criterios de calidade (exposición e integridade 
ecolóxica) dados nesta guía.
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Resumo da normativa dispoñible sobre a mostraxe, procesamento, análise e criterios de interpretación das variables explicativas e de estado

Variable Norma Parámetro Aplicación Interpretación

Pradarías de fanerógamas ISO 16665:2005
Calidade do hábitat. Alteración: Prado de fanerógamas. Cobertura. Densidade 
de feixes
Consultar o texto desta guía (ver bibliografía)

Integridade ecolóxica de 
hábitats especiais

•	 Criterios de calidade (exposición e integridade 
ecolóxica) dados nesta guía

•	 ORDE ARM/2656/2008

Fondos de maërl ISO 5667 - 9:2003
ISO 19493:2007

Calidade do hábitat. Alteración: Fondos de Maërl. Biomasa/tanatomasa
Consultar o texto desta guía (ver bibliografía)

Integridade ecolóxica de 
hábitats especiais

•	 Criterios de calidade (exposición e integridade 
ecolóxica) dados nesta guía 

•	 ORDE ARM/2656/2008
A Normativa de referencia para a aplicación dos métodos/normas citada neste cadro recóllese no Anexo I








